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Abstrakt
V současné době je známa celá řada látek přirozeného i antropogenního původu 
označovaných jako endokrinní disruptory, které mohou ovlivňovat endokrinní systém 
živočichů i lidí. Pro znalost chování endokrinních disruptorů v životním prostředí 
a odhad jejich rizika je důležitá jejich komplexní analýza v environmentálních vzorcích.
V této práci byla vyvinuta komplexní metoda pro stanovení bisfenolu A, 
17-ethinylestradiolu, irgasanu a 4-nonylfenolu v aktivovaném kalu a půdě zahrnující 
ASE extrakci, přečištění extraktů kalu pomocí silikagelu a GPC a následnou kvantifikaci 
vzorků GC/MS a HPLC/UV. Jako finální extrakční podmínky ASE byly určeny: 
extrakční směs DCM:aceton (3:1 v/v), teplota 60 °C, tlak 1700 psi, 3 extrakční cykly. 
Výtěžnost samotné ASE při extrakci půdy byla stanovena v rozsahu 93,0-116,3 % 
s RSD 2,7-5,7 % analýzou HPLC/UV a 93,3-106,0 % s RSD 9,3-15,6 % analýzou 
GC/MS. Výtěžnost celé metody včetně čistících kroků byla stanovena v rozsahu 
78,2-111,2 % s RSD 4,1-10,6 % při kvantifikaci HPLC/UV a 74,6-88,9 % s RSD 
3,7-18,2 % při kvantifikaci GC/MS.
Aplikace metody na uměle kontaminované vzorky aktivovaného kalu a půdy
analyzované po pěti měsících skladování poskytla výtěžnost všech analytů v rozsahu 
48,7-69,5 % s RSD 2,2-15,7 % při analýze půdy GC/MS a 56,2-66,5 % s RSD 
9,4-15,2 % při analýze kalu GC/MS.
Aplikací metody na analýzu reálného vzorku aktivovaného kalu z ČOV v České 
republice byl stanoven bisfenol A s koncentrací 0,28 g/g suchého kalu, irgasan 
0,85 g/g suchého kalu, 4-nonylfenol 0,12 g/g suchého kalu, 17-ethinylestradiol 
nebyl v reálném vzorku kalu detekován.
Klíčová slova: Endokrinní disruptory, Bisfenol A, 4-nonylfenol, Irgasan, 
17-ethinylestradiol, Aktivovaný kal, Environmentální vzorky
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Abstract
There are many substances of natural and anthropogenic origin at present called 
endocrine disruptors which may influence endocrine system of animals and humans. A 
complex analysis of endocrine disruptors in environmental samples is important for 
knowledge of their behaviour in living environment and for their risk estimation.
A complex method has been developed in this thesis for an analysis of bisphenol A, 
17α-ethinylestradiol, irgasan and 4-nonylphenol in activated sludge and soil involving 
ASE extraction, sludge extract cleaning with silicagel and GPC and subsequent GC/MS 
and HPLC/UV samples quantification. These final extraction conditions of ASE have 
been settled: extraction mixture DCM:acetone (3:1 v/v), temperature 60 °C, pressure 
1700 psi, 3 extraction cycles. ASE yield during soil extraction has been settled in range 
of 93,0-116,3 % with RSD 2,7-5,7% by HPLC/UV analysis and 93,3-106,0 % with 
RSD 9,3-15,6 % by GC/MS analysis. The whole method yield including the cleaning 
steps has been settled in range of 78,2-111,2 % with RSD 4,1-10,6 % in HPLC/UV 
quantification and 74,6-88,9 % with RSD 3,7-18,2 % in GC/MS quantification.
The method application on the artificially contaminated sludge and soil samples 
analyzed after five months of storage has provided the yield of all analysts in range of 
48,7-69,5 % with RSD 2,2-15,7 % in GC/MS soil analysis and 56,2-66,5 % with RSD 
9,4-15,2 % in GC/MS sludge analysis.
By the method application on a real sample of activated sludge from a waste water 
treatment plant in the Czech Republic, bisphenol A has been analyzed in concentration 
0,28 µg/g in dry sludge, irgasan 0,85 µg/g in dry sludge, 4-nonylphenol 0,12 µg/g in dry 
sludge, 17α-ethinylestradiol has not been detected in the real sludge sample.
Keywords: Endocrine disruptors, Bisphenol A, 4-nonylphenol, Irgasan,                 




ASE/PLE vysokotlaká extrakce rozpouštědlem
BPA bisfenol A
BSTFA bis(trimethylsilyl)trifluoracetanid
ČOV čistírna odpadních vod
d průměr






ED endokrinní disruptory/endokrinně disruptivní
EE2 17-ethinylestradiol
EPA Environmental Protection Agency
ER estrogenní receptor 
ER estrogenní receptor 
EtAc ethylester kyseliny octové
FL fluorescenční detekce
GC plynová chromatografie
GPC gelová permeační chromatografie
HPLC vysokoúčinná kapalinová chromatografie
IRG irgasan
LC kapalinová chromatografie
LLE extrakce kapalnou fází
LOD mez stanovitelnosti
LOQ mez detekce
MAE extrakce mikrovlnnou energií
MAS saponifikace mikrovlnnou energií
MCF-7 nádorové buňky
MF mobilní fáze
MISPE extrakce molekulárně tištěným polymerem 
m/m hmotnostní procenta




m/z poměr hmotnosti a náboje iontu
NP nonylfenol
ppb jednotka hmotnostní koncentrace, g/l
psi jednotka tlaku, 1 psi ≈ 6 894,757 Pa
PVC polyvinylchlorid
r2 koeficient spolehlivosti
rpm počet otáček za 1 min
RSD relativní směrodatná odchylka
SFE superkritická fluidní extrakce
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SPE extrakce pevnou fází










V posledních letech bylo zjištěno, že mnoho organických sloučenin, běžně užívaných 
v lidském životě, vstupuje do životního prostředí. Mezi tyto látky patří tzv. endokrinní 
disruptory (ED), jejichž vstup do životního prostředí vyvolává obrovský zájem po celém 
světě, neboť mohou negativně ovlivňovat reprodukční i hormonální systém živočichů 
i člověka [1-2]. 
Skupina endokrinních disruptorů zahrnuje široký rozsah fyzikálně-chemických 
vlastností a chování v životním prostředí a jejich nepřetržité užívání ve spojitosti 
s biologickou aktivitou některých mají za následek negativní dopad na organismy i celé
ekosystémy [3].
Jako hlavní zdroj ED látek v životním prostředí jsou považovány nedostatečně 
zpracované průmyslové odpadní vody i odpadní vody domácností. ED látky mohou 
v životním prostředí vstupovat do různých matric jako např. povrchové i podzemní 
vody, mořská voda, půda a sediment [4-15]. Vzhledem k faktu, že tyto matrice mají  
různé fyzikálně-chemické vlastnosti,  stanovení endokrinních disruptorů v nich tedy 
vyžaduje odlišný přístup. Pro znalost chování endokrinních disruptorů v životním 
prostředí a odhad jejich rizika je důležitá jejich komplexní analýza v environmentálních 
vzorcích. Zvířata či lidé nebývají obvykle vystaveny jedné sloučenině, ale směsi těchto 
sloučenin, a proto je nutné vyvíjet komplexní metody stanovení ED v environmentálních 
matricích vedle sebe. Mnoho publikovaných studií je zaměřeno na stanovení ED ve 
vodních matricích a hlavně na stanovení ED v odpadních vodách [4-12]. Méně publikací 
se orientuje na stanovení ED v pevných matricích a především na stanovení 
v aktivovaném kalu, který představuje důležitý krok v čištění odpadních vod [13-18].
Tato práce se v literární části zaměřuje na publikovaná data týkající se výskytu ED 
látek v životním prostředí, jejich účinku na organismy a člověka a především na způsoby 
stanovení ED látek v environmentálních vzorcích. V experimentální části se práce 
zaměřuje na vypracování analytické metody umožňující stanovení ED v aktivovaném 
kalu získaného z ČOV v České republice. 
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2. Cíle práce
• Vypracovat vhodnou metodu a optimalizovat podmínky stanovení čtyř endokrinních 
disruptorů v aktivovaném kalu a v půdě.
• Zavedení nalezeného postupu stanovení ED v aktivovaném kalu pro rutinní použití 
v laboratoři.
• Určení vlivu času na stanovení ED v aktivovaném kalu a v půdě, porovnání uměle 
kontaminovaného kalu/půdy s uměle kontaminovaným kalem/půdou uloženým po 
určitou dobu – tzv. ageing.
• Porovnání zvoleného postupu stanovení standardních endokrinně aktivních látek 
v aktivovaném kalu a reálných vzorků aktivovaného kalu z ČOV.
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3. Literární rešerše
3.1 Mechanismus působení endokrinních disruptorů
Endokrinní disruptory byly definovány Americkou organizací pro ochranu 
životního prostředí U.S. Environmental Protection Agency (EPA) jako exogenní 
sloučeniny zasahující do syntézy sekrece, transportu, metabolismu, vazby nebo 
vylučování přirozených hormonů přítomných v těle, které odpovídají za reprodukci, 
homeostázu a vývoj [19]. Správnou funkci endokrinního systému organismus 
udržuje mechanismy zpětné vazby a je tak značně flexibilní pro změny hormonálního 
stavu. Tento systém rovnováhy je však velmi citlivý k rušivým vlivům a zvláště 
u zárodků či mladého organismu není jisté, zda jsou schopny tyto změny regulovat
[20]. 
Expozice ED látkám může vyvolat endokrinní efekty v různých stupních vývoje 
organismu. Endokrinní efekty se mohou projevit v embryonální fázi, mohou ovlivnit 
fázi plodu či novorozence s různými následky odlišnými od expozice ve 
stadiu dospělosti. Mohou měnit průběh vývoje potomstva v závislosti na vývojové 
době expozice. Tyto následky bývají často opožděny, a tak se nemusí plně projevit, 
dokud potomstvo nedosáhne zralosti nebo dokonce středního věku. Kritickým 
obdobím pro expozici však bývá časný embryonální vývoj, fáze plodu a fáze 
novorozence. Zvláště citlivý stupeň vývoje vůči ED látkám, organogeneze, začíná 
u lidí na konci 2. měsíce těhotenství [21]. Dopad expozice na organismus však závisí 
na celé řadě faktorů zahrnujících druh ovlivněného hormonu, míru poškození, 
načasování expozice, pohlaví, věk, roční dobu, genetickou výbavu a relativní 
citlivost druhu [22].
Bylo zjištěno, že endokrinní disruptory působí na jaderné hormonální receptory 
zahrnující estrogenní receptory, androgenní receptory, progesteronové receptory, 
thyroidní receptory, ale také mohou ovlivňovat nejaderné steroidní receptory 
hormonů (membránové estrogenní receptory), nesteroidní receptory (serotoninové, 
dopaminové, noradrenalinové receptory) a rovněž steroidní biosyntézu 
a metabolismus [19]. Endokrinní disruptory mohou s těmito receptory interferovat 
a působit tak jako jejich agonisté či antagonisté [21]. Mohou napodobovat endogenní 
hormony, působit proti jejich účinku, měnit jejich syntézu a metabolismus a měnit 
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úroveň hormonálních receptorů. Většina těchto efektů je reverzibilní, jakmile se 
expozice zastaví, avšak v případě expozice během organogeneze může dojít 
k trvalým následkům na organismu [23].
Příkladem, kdy endokrinní disruptor působí jako agonista, může být 
maskulinizace vodních plžů působením tributylcínu užívaného v nátěrových barvách 
lodních trupů. Tributylcín může napodobovat přirozený hormon testosteron nebo 
blokovat receptory testosteronových antagonistů, blokuje aromatasovou aktivitu 
a/nebo aktivitu enzymů konjugujících síru, čímž se hladina testosteronu zvyšuje [24].
Estrogenní receptory existují ve dvou typech ERa ER. Doposud byl nalezen 
jen malý rozdíl v afinitě celé řady estrogenních sloučenin k oběma receptorům, 
nicméně je již známo, že ER a ER mohou interagovat s transkripčními faktory 
v živých organismech několika různými způsoby. Zda má tento fakt vliv na citlivost 
k estrogenním sloučeninám, není prozatím známo, ale zvažuje se, že do určité míry 
rozliší estrogenní agonisty a antagonisty určitých sloučenin např. tamoxifenu 
a raloxifenu [25].
Alkylfenoly či bisfenol A se váží na estrogenní receptory, které regulují 
transkripci cílových genů po vazbě s estrogenem (17-estradiol, estron). 
17-estradiol se na estrogenní receptor váže fenolickou částí, avšak vazebné místo 
receptoru je dvakrát větší než hydrofobní část 17-estradiolu a takto vzniklá 
prohlubeň umožňuje alkylfenolům a bisfenolu A vazbu na receptor [26].
3.2 Zástupci endokrinních disruptorů
V současné době je známa celá řada látek přirozeného i antropogenního původu 
označovaných jako endokrinní disruptory, které mohou ovlivňovat endokrinní 
systém živočichů i lidí. Toto zjištění vyvolává zvýšený zájem ze strany veřejnosti 
i médií a stejně tak vyvolává potřebu intenzivnější vědecké činnosti v této oblasti 
výzkumu. Vzhledem k citlivosti tématu, jakým prostup endokrinních disruptorů do 
životního prostředí a potencionální ohrožení člověka je, vyvolává toto téma velké 
množství diskuzí mezi vědci, ochránci životního prostředí a úřady po celém světě
[20, 27].
Endokrinní disruptory zahrnují velkou skupinu různorodých látek i značně 
strukturně odlišných, mezi které patří syntetické chemikálie běžně užívané 
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v průmyslu (polychlorované a polybromované bifenyly, dioxiny, alkylfenol 
ethoxyláty, organosloučeniny cínu, irgasan), chemikálie běžných spotřebitelských 
produktů jako jsou plasty (bisfenol A), změkčovadla (ftaláty), pesticidy
(methoxychlor, chlorpyrifos), fungicidy (viclozolin, benomyl), těžké kovy (rtuť, 
kadmium) nebo některá léčiva jako např. diethylstilbestrol, steroidy užívané 
k substituční terapii nebo 17-ethinylestradiol užívaný jako hormonální 
antikoncepce [19,20,28,29].
Z přirozeně se vyskytujících látek, které mohou působit jako endokrinní 
disruptory lze uvést fytoestrogeny běžně přítomné v rostlinách (např genistein). Tyto 
látky sice mají relativně nízkou afinitu k estrogenním receptorům, avšak jsou široce 
konzumovány [19,20]. Např. Cao a kol v nedávné studii zjistili přibližně 500krát 
vyšší koncentraci genisteinu v moči u dětí krmených sojovým mlékem oproti dětem 
krmeným mlékem kravským [26].
Přirozené estrogeny mají krátkou dobu života, neakumulují se tak snadno 
v tkáních jako syntetické estrogeny a jsou snadno degradovatelné v játrech. Naproti 
tomu syntetické estrogeny a estrogenní léčiva jako diethylstilbestrol, ethinylestradiol, 
fytoestrogeny jako ligniny a isoflavony jsou stabilnější a zůstávají v těle déle než 
přirozené estrogeny. Většina těchto sloučenin jsou navíc lipofilní povahy a snadno se 
tedy mohou akumulovat v tukové tkáni organismů [30].
Tato práce se zaměřuje na zástupce a výskyt čtyř endokrinních disruptorů, které 
bývají přítomny v aktivovaném kalu. Jsou to 17-ethinylestradiol (EE2), bisfenol A
(BPA), irgasan (IRG) a nonylfenol (NP).
3.2.1 Bisfenol A
Bisfenol A patří mezi jednu z nejvíce produkovaných chemikálií po celém světě
a používá se jako základní složka polykarbonátových plastů, fenolpryskyřic, 
polyesterů a polyakrylátů [31]. Potravinové konzervy se chrání proti korozi vnitřním 
nátěrem epoxypryskyřic. Mnoho z nich je syntetizováno kondenzací BPA
s epichlorhydrinem za tvorby bisfenol A diglycidyletheru. Pokud nedojde k úplné 
polymeraci, zbytkový BPA se může uvolnit z epoxypryskyřic a kontaminovat tak 
potraviny [32], což potvrdil ve své studii z roku 1998 Perez a kol. [33]. Stejně tak se 
BPA může uvolňovat z polykarbonátových plastových obalů působením tepla nebo 
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kyselých či zásaditých sloučenin, což urychluje hydrolýzu esterové vazby spojující 
molekulu BPA v polykarbonátech a pryskyřicích [34,35] nebo z materiálů 
používaných ve stomatologii [36]. Kromě toho se BPA používá jako stabilizátor 
plasticizérů v PVC, tepelný stabilizátor PVC pryskyřic, antioxidant v gumách 
a plastech či jako surovina pro výrobu samozhášecích přísad [20]. 
Obr.1 Struktura bisfenolu A
3.2.1.1 Efekt bisfenolu A na živé organismy
V důsledku perzistence BPA v životním prostředí má bisfenol tendenci se 
akumulovat v živých organismech, avšak bioakumulační faktory se významně liší 
mezi různými druhy. Lze říci, že bioakumulační faktory jsou obecně vyšší 
u bezobratlých než u obratlovců [37].
Expozice nízké dávce BPA u březích myší negativně ovlivňuje vývoj mléčných 
žláz, prodlužuje zrání tukové tkáně a snižuje velikost epiteliálních buněk [38].
Expozice nízkým dávkám rovněž může urychlit nástup puberty u myší, jak sledoval 
ve své studii Howdeshell a kol. [39].
Calafat a kol. měřením koncentrace BPA ve vzorcích lidské moči za použití 
izotopové-ředící plynové chromatografie s hmotnostní spektrometrií stanovili BPA 
u 95 % vzorků v rozsahu 0,4-8,0 ppb [40]. Schonfelder a kol. stanovovali
nekonjugovaný BPA v krevní plasmě za použití plynové chromatografie 
s hmotnostní detekcí v rozsahu 0,3-19,0 ppb [41], což poukazuje na značnou 
metabolizaci BPA, a proto se předpokládá, že významná expozice lidí BPA musí být 
nepřetržitá a z více zdrojů, aby se mohla projevit [35]. BPA má navíc potenciál vázat 
DNA po metabolické aktivaci, jak uvádí Virender a kol. [42]. 
Ačkoli se spousta studií zaměřuje na estrogenní aktivitu BPA, nedávné zprávy 




Současné studie navíc poukazují na možnost, že endokrinní disruptory, včetně 
BPA, vytvářející abnormální endokrinní prostředí se mohou podílet na vzniku 
schizofrenie [44].
3.2.2 Alkylfenoly
Alkylfenoly představují degradační produkty alkylfenol ethoxylátů, které se 
užívají jako emulgátory, disperze, smáčedla a pěnidla např. v kosmetice, barvách, 
zemědělských chemikáliích, v textilním průmyslu, spermicidech a jako přísada 
mazacích olejů [45]. Další významné užití alkylfenol ethoxylátů představuje jejich 
využití jako neiontových tenzidů. Alkylem může být rozvětvený oktyl, nonyl nebo 
dodecyl řetězec, ačkoli nejběžnější z alkylfenol ethoxylátů bývají nonylfenol 
ethoxyláty, které představují 82 % veškeré produkce alkylfenolů [20]. Estrogenní 
aktivita alkylfenolů závisí na jejich struktuře. Např. alkylfenoly s méně než osmi 
atomy uhlíku vykazují menší estrogenní aktivitu. Rovněž větvení alkylového řetězce 
či pozice na fenolovém jádře určuje velikost estrogenní aktivity a to tak, že 
estrogenní aktivita klesá v pořadí poloh para>meta>ortho a v pořadí struktur
terciální>sekundární>primární [46].
Nonylfenol ethoxyláty, kvůli jejich velkému využití, dosahují vysokých 
koncentrací v čistírnách odpadních vod, kde bývají nedostatečně degradovány na 
několik vedlejších produktů včetně nonylfenolu [47]. Z tohoto důvodu bývá 
vypouštění přečištěné odpadní vody nejčastějším zdrojem nonylfenolu v životním 
prostředí [48]. Další zdroje však rovněž představují skládky odpadů, recyklace 
odpadního kalu i domácnosti [49]. 
Topari a kol. uvádí, že po ošetření v ČOV je přibližně 60 % alkylfenol 
polyethoxylátů uvolněno do životního prostředí jako degradační produkty (alkylfenol 
diethoxyláty, alkylfenol karboxylové kyseliny a alkylfenoly). Alkylfenoly jsou navíc 
relativně perzistentní a mohou se tak akumulovat v tukové tkáni organismů [50].
Gieger a kol. ve své studii z roku 1984 uvádí, že se nonylfenol ethoxyláty a jejich 
degradační produkty kumulují ve vodních organismech a vykazují k nim vyšší 
toxicitu než jejich výchozí sloučeniny [51]. Sonnenschein a Soto ve své studii uvádí 
vyšší toxicitu degradačního produktu NP oproti mateřským sloučeninám nonylfenol 
polyethoxylátům [23].
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Nonylfenol je široce užíván v chemickém výrobním průmyslu, v koželužním 
průmyslu jako ochranný prostředek atd. Ve formě nonylfenol fosfátů se užívá jako 
ko-stabilizátor a antioxidant v různých polymerech jako jsou plasty a gumy [45].
Obr.2 Struktura 4-nonylfenolu
3.2.2.1 Efekt nonylfenolu na živé organismy
Toxický efekt NP byl již pozorován u ryb, bezobratlých i u savců [52]. NP se 
váže na estrogenní, progestinové a androgenní receptory a je známý tím, že indukuje 
buněčnou proliferaci a receptor pro progesteron v lidských MCF7 nádorových 
buňkách a spouští tak mitotickou aktivitu v děložní sliznici u krys [53]. Některé 
studie odhalily, že expozice NP může zvyšovat riziko rakoviny prsu či snížení počtu 
spermií u lidí [54], a to přestože má přibližně 7000krát menší potenciál než 
17-estradiol, jak uvádí ve své studii Sharma a kol. [42]. LeBlanc a kol. vyslovili 
hypotézu, že NP může působit embryotoxicky u korýšů Daphnia magna v důsledku 
zvýšené hladiny testosteronu u matky, neboť NP mění metabolické vylučování 
testosteronu. Testosteron je u Daphnia magna za normálních okolností vylučován 
jako glykosylovaný derivát, avšak NP zvyšuje procento vylučování testosteronu jako 
oxido-redukčních derivátů, které jsou relativně nepolární, a tudíž bývají v organismu 
zadržovány oproti běžným polárním konjugátům [55]. Další studie uvádí, že 
k reprodukčním změnám u krys, krmených potravou s různými koncentracemi NP, 
dochází při koncentracích NP 650 g/g krmiva a vyšších, při kterých docházelo ke 
snížení hustoty spermatu a počtu spermií u samečků a prodloužení délky cyklu 





Od roku 1960, kdy se začal IRG používat, je široce užíván jako dezinfekční
a ochranné činidlo v celé řadě spotřebitelských produktů. Jeho baktericidní účinek
spočívá v inhibici proteinového nosiče enoyl-acyl reduktasy Gram negativních 
a Gram pozitivních bakterií, čímž zabraňuje bakteriální syntéze lipidů [56]. Bývá 
přidáván do textilu jako ochrana proti zápachu, do pracích prostředků, mýdel na ruce, 
zubních past, dezinfekčních roztoků, deodorantů, plastových kuchyňských nádobí, 
lékařských pomůcek a hraček [57,58]. 
Rostoucí využití IRG jako dezinfekční přísady je však v přímé souvislosti 
s rostoucími důkazy o jeho bioakumulaci a perzistenci v lidské tukové tkáni, krvi, 
mateřském mléce a moči. Irgasan a jeho methylovaný metabolit byly např. nalezeny 
u ryb vyskytujících se v povrchových vodách [59,60].
Obr.3 Struktura irgasanu
3.2.3.1 Efekt irgasanu na živé organismy
Některé studie potvrzují toxicitu IRG přítomného v povrchových vodách vůči 
určitým druhům řas. Např. Wilson a kol. potvrdili, že IRG může významně 
redukovat počet vzácných druhů Chlamydomonas [61]. Nicméně výsledky studií 
týkajících se efektu IRG na živočichy se značně liší a vyvolávají celou řadu diskuzí 
o jeho potencionálním působení na člověka. Některé studie např. potvrzují, že nízké 
dávky IRG narušují úroveň hormonů štítné žlázy u pulců a způsobují jejich 
předčasnou přeměnu v žáby [62] nebo mohou snížit produkci spermatu u samečků 
krys [63], nicméně naproti tomu Fort a kol. nenalezli žádný efekt IRG 
v environmentálních koncentracích na normální průběh metamorfózy pulců [64].
Přesto každý rok vychází nové studie, které negativní účinek IRG na organismy 







různých krmných dávek IRG u krys a potvrdili tak, že IRG narušuje úroveň hormonů 
štítné žlázy, neboť bylo pozorováno snížení celkové koncentrace tyroxinu při orální 
expozici krys IRG [65].
Ishibashi a kol. nalezli indukci vitelogeninu jako biomarkeru endokrinní aktivity 
u žáby Xenopus laevis [66]. Vitelogenin, specifický samičí protein vaječného 
žloutku, je syntetizován v játrech jako odpověď na vystavení estrogenu. Nicméně 
mechanismy pro produkci vitelogeninu jsou přítomné i u samečků, tudíž expozice 
estrogenu může vyvolat u samečků produkci tohoto jinak zcela výhradně samičího 
proteinu [67]. 
V jiné studii expozice IRG vyvolala u žáby Rana catesbeiana urychlení 
metamorfózy závislé na thyroidních hormonech a snížení exprese thyroidního 
receptoru beta mRNA [62]. Je tedy zřejmé, že IRG může ovlivňovat celou řadu 
biochemických procesů důležitých pro homeostázu thyroidních hormonů.
Celou řadu diskuzí vyvolává hypotéza, že IRG zvyšuje produkci chloroformu, 
který je klasifikován jako možný lidský karcinogen. Fiss a kol. uvádí v přítomnosti 
IRG produkci chloroformu v množství až o 40 % vyšším, než je množství běžně 
přítomné v chlorované vodovodní vodě [68].
3.2.4 17-ethinylestradiol
Syntetický estrogen 17-ethinylestradiol představuje klíčovou sloučeninu 
užívanou v celé řadě antikoncepčních pilulek. Do životního prostředí vstupuje EE2 
přes nedostatečné zpracování odpadních vod v ČOV a bývá přítomen 
v koncentracích řádově ng/l. Kvůli jeho nepřetržitému užití, uvolňování do životního 
prostředí a perzistenci se další zvýšení jeho koncentrace v životním prostředí 
předpokládá [69], ačkoli se v posledních letech objevuje snaha snížit dávku EE2 
v antikoncepčních pilulkách, hlavně kvůli snížení dopadu negativních účinků na 
kardiovaskulární systém [70]. Přirozené estrogeny jako estradiol nebo progesteron 
nejsou vhodné pro orální aplikaci, neboť jsou rychle metabolizovány a vylučovány 
[20]. Přidaná ethinylová skupina na uhlíku C17 činí EE2 mnohem hůře 
biodegradovatelný oproti přirozeným estrogenním hormonům [71].
Navzdory stopovým koncentracím v životním prostředí (řádově ng/l) významně 
přispívají přirozené i syntetické hormony k estrogenní aktivitě v povrchových 
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vodách, přičemž 35-50 % této estrogenní aktivity vyvolává EE2 [72]. Přirozené 
estrogeny vykazují rozpustnost ve vodě 13 mg/l. Naproti tomu syntetický EE2 má 
rozpustnost ve vodě 4,8 mg/l. Rozdělovací koeficient oktanol/voda LogKow se 
u přirozených a syntetických estrogenů pohybuje v rozmezí 2,8-4,7, přičemž vyšší 
hodnoty vykazují estrogeny syntetické, což poukazuje na jejich vysoce hydrofobní 
povahu. Tyto sloučeniny vzhledem k nízkému tlaku par nejsou těkavé [20,73].
Estrogeny se v játrech konjugují se sulfáty, kyselinou glukuronovou nebo 
sulfoglukuronidy pro zvýšení jejich polarity a snadnější vylučování. Nicméně část 
estrogenů je vždy eliminována ve své volné, nekonjugované formě, která vykazuje 
mnohem vyšší estrogenní aktivitu než forma konjugovaná [73]. Působením 
mikroorganismů mohou být lidské či dobytčí konjugované steroidy následně
dekonjugovány v biologicky aktivní volnou formu steroidu. Konjugované steroidy 
v mléce či vejcích mohou představovat dodatečnou cestu expozice těmto 
prekurzorům endokrinních disruptorů [74].
3.2.4.1 Efekt 17-ethinylestradiolu na živé organismy
Expozice EE2 vyvolává mezipohlavní vývoj mnoha druhů divoce žijících ryb.
Kromě feminizace, může EE2 vyvolávat rovněž maskulinizaci rybích samiček. Örn 
a kol. měřili produkci vitelogeninu při expozici EE2 u nedospělých jedinců ryb druhu 
Danio rerio, přičemž sledovali vývoj gonád. Ke změnám v poměru pohlaví 
u samiček docházelo již v koncentracích 1 ng/l, kompletní pohlavní změna se
uskutečnila  při koncentraci EE2 2 ng/l a nebylo pozorováno žádné mezipohlavní 
stadium [75].  Holbech a kol. zjistili kompletní pohlavní změnu Danio rerio při 
koncentraci 6 ng/l EE2 [76]. Endokrinní efekt u plžů byl pak pozorován 
v koncentracích řádově g/l až mg/l. Růst řas byl inhibován při koncentracích EE2 
v řádech g/l [69].
Jobling a kol. sledovali expozici vyvíjejících se pstruzích samečků EE2, NP
a oktylfenolu. Redukce růstu varlat byla pozorována při expozici 30 g/l NP
a oktylfenolu, avšak stejný efekt byl pozorován při expozici pouze 2 ng/l EE2 [77].
Versonnen a Janssen naproti tomu nalezli významné zvýšení produkce vitelogeninu 
u Danio rerio u dospělců exponovaných koncentrací EE2 10 a 100 ng/l po 14 dnech 
[67].
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Metcalfe a kol. studovali vývoj mezipohlavních gonád u samečků medaky
exponovaných EE2, estronu, estriolu, 17-estradiolu a BPA. Nejnižší testovaná 
koncentrace, při které byl zaznamenán účinek, byla pozorována pro EE2 a 17-
estradiol. BPA s estriolem indukovaly vývoj mezipohlavních gonád v koncentracích 
přibližně stokrát vyšších než EE2 a 17-estradiol [78]. Z těchto výsledků je tedy 
patrné, že EE2 má velmi silný estrogenní potenciál k narušování endokrinních 
systémů organismů. 






3.3 Degradace endokrinních disruptorů v čistírnách odpadních vod
V současné době se ukázalo jako nezbytně nutné vyvíjet účinné metody pro 
odstranění ED látek ze životního prostředí. Některé studie popisují schopnost 
aktivovaného kalu odstranit NP [79,80], ovšem Staples a kol ve své studii odhalili, že 
pokles koncentrace byl způsoben sorpcí NP na aktivovaný kal, čímž došlo pouze 
k jeho přemístění do jiné environmentální matrice [81]. Stejným způsobem se pak 
NP sorbuje na částečky a sedimenty nebo se akumuluje v tkáních vodních organismů 
[82-84]. Koagulace a precipitace, které se běžně používají ve vodárenské úpravě, 
byly pro odstranění ED látek neúčinné [85,86]. Naopak procesy jako biofiltrace 
aktivace a půdní filtrace se koncentrace ED látek značně redukovala. Studie uvádí 
odstranění více než 90 % BPA v ČOV, při srovnání jeho koncentrace v přítoku 
a v odtoku [87,88]. 
Mezi významné procesy v ČOV patří také předběžná úprava aktivovaného kalu, 
která zvyšuje míru degradace během biologického čištění. Z mechanických 
předběžných úprav užívaných v ČOV lze zmínit mletí, homogenizaci či sonikaci. 
Chemické předběžné úpravy jako alkalická hydrolýza, tepelná hydrolýza, částečná 
oxidace Fentonovou reakcí nebo ozonizace patří k účinným metodám zvyšujícím
schopnost biodegradace aktivovaného kalu. Tyto předběžné úpravy kalu narušují 
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suspendované částice (mikrobiální buňky), částečně je rozpouští, uvolňují živiny, 
snižují viskozitu a zlepšují degradační schopnost kalu [89]. Degradace organických 
polutantů v ČOV však vyžaduje více čistících technik za sebou nebo paralelní 
čištění. 
Jiné studie uvádí, že IRG je významně degradován v ČOV za aerobních podmínek 
a při odstranění aktivovaným kalem se uvádí účinnost degradace okolo 80-96 %
[90-92]. Baronti a kol. sledovali účinnost odstranění EE2 v šesti ČOV, kterou 
stanovili v rozsahu 52-100 % [93]. Andersen a kol ve své studii uvádí, že se EE2 
primárně degraduje v nitrifikačních tancích [94], nicméně naproti tomu Ternes a kol. 
určili 78% účinnost odstranění EE2 aktivovaným kalem [95]. Další studie byly 
zaměřeny na vliv fotolýzy na degradaci IRG v povrchových vodách a tento proces se 
ukázal jako významná cesta degradace IRG ve svrchních vrstvách vod [96,97].
Účinnost degradace ED v ČOV závisí na fyzikálně-chemických vlastnostech 
cílových sloučenin, použitých procesech v ČOV, provozních podmínkách, teplotě či 
přítomnosti těžkých kovů. V review z roku 2010 Mohapatra a kol. uvádí, že 
přítomnost některých těžkých kovů v aktivovaném kalu může zvyšovat schopnost 
sorpce BPA k aktivovanému kalu [89]. Vytvořením komplexu BPA s kovem navíc 
dochází ke zvýšení jeho toxicity, jak uvádí ve své studii Koponen a Kukkonen [98]. 
3.4 Osud ED v životním prostředí, sorpce na environmentální matrice
Jak bylo uvedeno výše, pokles ED v ČOV nemusí být způsoben jejich degradací, 
ale jejich sorpcí na aktivovaný kal. Sorpce a desorpce jsou důležité faktory pro odhad 
transportu, degradace a chování endokrinních disruptorů v životním prostředí. 
Přítomnost ED v půdách souvisí s antropogenními činnostmi, skládkami odpadů či 
opětovným užitím kalu jako hnojiva v zemědělství, čímž může dojít ke kontaminaci 
půdy a podzemní vody a kontaminace se tak může nést dále potravním řetězcem.
V životním prostředí jsou ED distribuovány mezi vzduchem, vodou, půdou, 
sedimenty a biotou [89].
Kvůli hydrofobní povaze mají endokrinní disruptory vysoký potenciál sorbovat se 
k environmentálním matricím. NP, BPA, EE2 i IRG se nespecifickými lipofilními 
interakcemi, které nejsou plně reversibilní, váží na huminové kyseliny 
v environmentálních matricích [49,99]. Ahel a kol. stanovili, že 25 % 
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nonylfenolických sloučenin uvolněných do životního prostředí je ve formě NP, který 
se sorbuje na kal až z 90 % [47]. 
Bisfenol A bývá pravidelně nalézán ve vodních ekosystémech, neboť je téměř 
nepřetržitě uvolňován do životního prostředí. [36]. Koncentrace BPA ve vodním 
prostředí se značně liší, ale může dosahovat až 21 g/l [100]. Ve vodě byla zjištěna 
adsorpce BPA na částice hmoty, sediment a biotu, proto obecně bývá koncentrace 
BPA v sedimentech o několik řádů vyšší než ve vodách [36]. Poločas rozpadu 
v sedimentu, povrchových vodách a podzemních vodách poukazuje na perzistenci 
BPA. Poločas rozpadu v půdě se pohybuje v rozsahu 1-180 dní, ve vzduchu 
0,7-7,4 dní, v povrchových vodách 1-150 dní a v podzemních vodách 2-360 dní [20].
Vikelsoe a kol. nalezli koncentraci NP 1,4 mg/kg sušiny v půdě po aplikaci 
aktivovaného kalu z ČOV v množství 17t sušiny/ha/rok [101]. Fernandez a kol. sice 
pozoroval 52-100% odstranění BPA za aerobních podmínek bez akumulace BPA 
v kalu, ale tato studie je spíše ojedinělým případem mezi ostatními studiemi, které 
potvrzují sorpci BPA na aktivovaný kal kvůli jeho vysoké hodnotě logKow [102]. 
Bonin a Simpson vyšetřovali sorpci estradiolu, estronu a EE2 v půdě a nejsilnější 
sorpci nalezli pro EE2, která byla narozdíl od estronu a estradiolu méně závislá na 
obsahu organického uhlíku [103].





Povrchové vody Půda Půdní vodaSediment
Podzemní voda
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3.5 Metody stanovení endokrinních disruptorů v environmentálních vzorcích
Stanovení endokrinních disruptorů v environmentálních vzorcích umožňuje 
hodnotit jejich chování, míru uvolňování do životního prostředí a účinnost jejich 
degradace v ČOV. Stanovení ED v environmentálních vzorcích je však poměrně
obtížné, neboť environmentální vzorky mívají obvykle velmi komplikovanou matrici 
a k jejich stanovení je potřeba velmi nízkých detekčních limitů vzhledem k velmi 
nízkým koncentracím ED v životním prostředí. Složitost matrice vyžaduje při 
stanovení ED více kroků za sebou zahrnujících extrakci, přečištění vzorku a konečné 
stanovení. Analýza ED v environmentálních vzorcích je tedy časově 
i experimentálně náročnější proces, zvláště pak při stanovení ED v aktivovaném 
kalu, jehož matrice obsahuje velký podíl organické hmoty jako např. lipidy, 
huminové kyseliny a další makromolekulární látky, které mohou s analýzou cílových 
sloučenin interferovat [105,106]. 
Z poměrně značného množství matric, do kterých ED vstupují, vyplývá celá řada 
různých metod, kterými je lze stanovit, v závislosti na typu matrice či koncentrace 
cílových sloučenin v dané matrici. Nejvíce studií je zaměřeno na stanovení ED 
v odpadních vodách a obecně ve vzorcích vod jako např. podzemní či povrchové 
vody [4-12]. Daleko méně studií je zaměřeno na stanovení v pevných 
environmentálních matricích např. v půdě, sedimentu či na stanovení ED 
v aktivovaném kalu z ČOV, přestože jak je uvedeno výše, sorpce ED k pevným 
environmentálním matricím je prokázaná [13-18].
Při analýze environmentálních vzorků je tedy potřeba vysoce citlivých metod 
kombinovaných s účinnými extrakčními a čistícími technikami.
3.5.1 Předběžná úprava environmentálních vzorků
Před vlastní extrakcí vzorku se někdy provádí jeho předběžná úprava, která může 
zahrnovat v případě odpadních vod např. filtraci pro odstranění suspendovaných 
částic. K filtraci bývá užíváno různých typů filtrů např. skleněné o různé velikosti 
pórů. Diskuzi, zda se ED na filtrech zadržují, vyvrátili Desbrow a kol. a Huang a kol.
[107,108]. 
V případě kalů, půd a sedimentů může předběžná úprava zahrnovat vysoušení 
zmražením či lyofilizaci a následné přesívání síty [109,110].
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3.5.2 Extrakce environmentálních vzorků
Existuje celá řada technik pro extrakci environmentálních vzorků v závislosti na 
typu matrice. Nejčastější, v mnoha studiích užívaná, je extrakce tuhou fází (SPE), 
která využívá selektivní sorbent k extrakci analytu z kapalných vzorků na principu 
adsorpce. Výběr vhodného sorbentu a elučního rozpouštědla pro cílové analyty je 
klíčovým prvkem pro SPE. Výhoda SPE spočívá v její snadné automatizaci, nízké 
spotřebě rozpouštědel a snadné dostupnosti. SPE jsou dostupné ve dvou 
instrumentálních provedení a to jako kolonky s náplní nebo ve formě disků [111].
Gatidou a kol. stanovovali 4-nonylfenol , nonylfenol monoethoxyláty, nonylfenol 
diethoxyláty, BPA a IRG v odpadní vodě a kalu pomocí GC/MS po předchozí SPE 
odpadní vody. Sledovali účinnost extrakce užitím různých typů sorbentů např.
silikagelu s navázanými C18 alkylovými skupinami, tří polymerních sorbentů 
[poly(divinylbenzen-co-N-vinylpyrrolidon, styren-divinylbenzen a hyroxylovaný 
styren-divinylbenzen], přičemž jako nejvíce účinný pro všechny analyty byl zvolen 
sorbent C18 [112]. Dalším vhodným sorbentem pro SPE se ukázalo být grafitové 
uhlí [113].
Dále byla sledována účinnost SPE endokrinních disruptorů použitím různých 
druhů elučních rozpouštědel např. dichlormethanu (DCM), hexanu, methanolu, 
acetonitrilu (ACN), ethylesteru kyseliny octové (EtAc), acetonu či směsi
DCM:hexan (4:1 v/v), která byla v práci Gatidou a kol. zvolena jako nejvíce účinná. 
Výtěžnost všech analytů byla stanovena nad 60 % s výjimkou 4-NP, který vykazoval 
výtěžnost v odpadní vodě pouze 35 % a 63 % ve vzorcích aktivovaného kalu [112]. 
Naproti tomu Hernando a kol. užitím SPE s polymerním sorbentem a EtAc jako 
elučním činidlem dosáhl výtěžnosti pro 17-estradiol, EE2 a BPA v rozmezí 
90-99 % a pro 4-terc-oktylfenol výtěžnosti 75 % [6]. 
U pevných vzorků lze SPE použít jako čistící krok k přečištění extraktu,
navazující na hlavní extrakci pevného vzorku, pro eliminaci interferujících složek
matrice v co největší míře [18].
K extrakci pevných vzorků lze jako jednu z možností užít ultrasonifikaci (ULE). 
Nie a kol. extrahovali ED z kalu ultrasonifikací a jako extrakční rozpouštědlo byla 
použita směs methanol:aceton (1:1 v/v) s následnými dalšími čistícími kroky. 
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Výtěžnost extrakčního kroku byla stanovena v rozsahu 70-130 % [17]. Ternes a kol. 
uvádí výtěžnost ULE pro EE2 88 % v aktivovaném kalu [18].
Rostoucí zájem vyvolává užití mikrovlnné energie k extrakci environmentálních 
polutantů (MAE). Tato technika rovněž redukuje objem použitých rozpouštědel 
a není časově náročná. Liu a kol. stanovovali 17-estradiol, estron, EE2, 
16-hydroxyestron, 4-NP, 4-terc-oktylfenol a BPA v říčních sedimentech, které 
extrahovali užitím MAE. Optimalizací extrakčních podmínek dosáhli výtěžnosti více 
než 75 % u všech cílových analytů při užití methanolu jako extrakčního činidla 
[114]. 
Labadie a Hill uvádí výtěžnost MAE v rozsahu 92-107 % při stanovení tří 
estrogenů (estronu, 17-estradiolu, EE2) v říčních sedimentech při extrakci 
methanolem [14]. V jiné studii Morales a kol. stanovovali IRG a dva chlorfenoly 
v kalu a sedimentech užitím MAE se směsí aceton:methanol (1:1 v/v) jako 
extrakčním činidlem a uvádí výtěžnost celé metody včetně čistících kroků 79-100 % 
v sedimentech a 78-107 % v použitých typech kalů [16]. 
Účinnou a poměrně jednoduchou metodou extrakce pevných vzorků je 
vysokotlaká extrakce rozpouštědlem (ASE/PLE). Ve srovnání s jinými extrakčními 
technikami není časově náročná a je snadno automatizovatelná. Narozdíl od MAE 
nevyžaduje po extrakci následnou filtraci pro oddělení extrakčního činidla a pevné 
fáze [115]. 
Při optimalizaci podmínek ASE jsou rozhodující následující klíčové parametry: 
extrakční rozpouštědlo, teplota, tlak a počet cyklů. Teplota je pro ASE kritickým 
parametrem, neboť snižuje viskozitu solventu, který prostupuje matricí 
a rozpouští analyty. Analyty se mohou v matrici zadržovat a vyšší teplota případné 
interakce analytu s matricí narušuje [115]. Nicméně je potřeba brát v úvahu 
fyzikálně-chemické vlastnosti cílových analytů. Např. Petrovic a kol. uvádí ztrátu NP
při 100 °C až 40 % [116]. Houtman a kol. určili výtěžnost dvaceti čtyř 
environmentálních polutantů chemickou analýzou sedimentu po ASE a přečištění 
gelovou permeační chromatografií (GPC) v rozsahu 81-85 %. Jako extrakční činidlo 
bylo užito směsi DCM:aceton (3:1 v/v) [109]. V jiné své publikované studii pak 
porovnávali účinnost ASE se Soxhletovou extrakcí pro sedmnáct environmentálních 
polutantů v sedimentech. Obě extrakce byly testovány s použitím dvou směsí 
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extrakčních rozpouštědel a to s hexan:acetonem (3:1 v/v) a DCM:acetonem (3:1 v/v). 
Obě metody vykazovaly srovnatelnou výtěžnost po GPC přečištění 84-89 %  v obou 
typech rozpouštědel pro všechny polutanty s výjimkou BPA. Nicméně Soxhletova 
extrakce není příliš vhodnou metodou kvůli dlouhé době extrakce (několik hodin) 
a vyšší spotřebě rozpouštědla [117].
Shen a kol. porovnávali účinnost ASE a ULE vybraných ED při analýze odpadní 
vody a kalu. Účinnost ASE byla stanovena v rozmezí 68,5-114,0 % při analýze kalu 
za použití acetonu jako extrakčního činidla. Výtěžnost ULE byla významně nižší
[118]. Reid a kol. stanovili výtěžnost ASE pro 4-NP 80,6 % s použitím extrakční 
směsi methanol:aceton (1:1 v/v) přímým měřením HPLC [115].
Z méně běžných extrakčních technik pro analýzu ED v pevných vzorcích lze 
uvést kromě již zmíněné Soxhletovy extrakce, superkritickou fluidní extrakci (SFE) 
a destilaci vodní parou. Meesters a Schröder porovnávali ASE, Soxhletovu extrakci, 
SFE a destilaci s vodní parou při stanovení ED v kalu. Jako nejúčinnější byla určena 
ASE s extrakční směsí EtAc:kyselina mravenčí (9:1 v/v). Výtěžnost v kalu byla 
90-107 % pro 4-NP a 70-101 % pro BPA v různých koncentračních úrovních. 
Účinnost dále klesala v pořadí Soxhletova extrakce, ULE a destilací vodní parou 
bylo dosaženo více než 75 % 4-NP, ale BPA nebyl za těchto podmínek těkavý. SFE 
pak vykazovala nejnižší výtěžnosti ze všech sledovaných extrakčních technik [119].
3.5.3 Přečištění environmentálních vzorků
Jak už bylo zmíněno výše, environmentální pevné matrice bývají velmi 
komplikované, a proto stanovení ED vyžaduje velmi často více čistících kroků 
zařazených za sebou. 
Velmi častým typem přečištění kapalného extraktu pevného environmentálního 
vzorku bývá SPE často v kombinaci s dalším čistícím krokem např. přečištěním
silikagelem, aluminou či jejich kombinací nebo přečištěním pomocí gelové 
permeační chromatografie. Meesters a Schröder užívali k přečištění extraktů kolonky 
plněné aktivovaným oxidem hlinitým. Analyty byly eluovány směsí EtAc:toluen 
(3:1 v/v) a následně směsí diethylether:methanol:kyselina mravenčí (1:1:0,05 v/v/v). 
Frakce II byla po následné derivatizaci analyzována GC/MS [119].
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Nie a kol. přečišťovali extrakt aktivovaného kalu po filtraci přes skleněný filtr 
nejprve SPE a poté speciální laboratorně připravenou Al2O3/silikagelovou kolonou
[17]. V jiné práci Labadie a Hill přečistili extrakt sedimentu nejprve užitím SPE 
a následně nanesením extraktu na silikagelem plněnou kolonku s vrchní vrstvou 
bezvodého Na2SO4. Analyty byly eluovány směsí cyklohexan:EtAc (6:4 v/v) [14].
Podobný způsob přečištění MAE extraktu sedimentu provedl Liu a kol. nicméně bez 
předchozí SPE extrakce. MAE extrakt byl nanášen na silikagel s vrchní vrstvou 
Na2SO4. Jako eluční činidlo byla použita směs EtAc:hexan (4:6 v/v) [114].
Další možný způsob, jak přečistit extrakt pevného environmentálního vzorku, je 
přečištění kolonou plněnou florisilem. Wang a kol. užili pro odstranění lipidů 
z biologických extraktů kombinaci florisilové adsorpce a silyl-derivatizační techniky. 
V prvním kroku byly nízko- a vysokomolekulární lipidy odstraněny deaktivovanou 
florisilovou kolonou s DCM jako eluentem. V druhém kroku byly odstraněny středně 
polární lipidy aktivovanou florisilovou kolonou po předchozí derivatizaci alkylfenolů 
pomocí bis(trimethylsilyl)trifluoracetamidu (BSTFA) [120].
Další možnou účinnou metodou pro přečištění složitých environmentálních 
vzorků by mohla být GPC. K přípravě gelu a jako mobilní fáze se používá nejčastěji 
DCM. Používané gely bývají nejčastěji na bázi různých polymerů. 
Houtman a kol. užívali k přečištění ASE a Soxhlet extraktů GPC s DCM jako 
mobilní fází, přičemž bylo dosaženo průměrné výtěžnosti 97 ± 13 % pro standardy 
a 109 ± 14 % s vlivem matrice sedimentu v extraktech [117]. V jiné své studii určili 
výtěžnost metody zahrnující ASE a GPC přečištění sedimentu s DCM jako eluentem 
v rozmezí 81-85 % [109]. Navarro a kol. sledovali účinnost přečištění biologických 
extraktů po MAE užitím SPE, saponifikace mikrovlnnou energií (MAS) a GPC, 
přičemž nejčistší extrakty byly získány právě užitím GPC s DCM jako mobilní fází 
[121].
Ternes a kol. stanovovali estrogeny v kalu a sedimentech po ULE extrakci 
přečištěním GPC se směsí cyklohexan:aceton (1:3 v/v) jako mobilní fází. 
Následovalo přečištění přes silikagel s hexan:acetonem (65:35 v/v) jako eluentem. 
Výtěžnost GPC s použitím standardů byla stanovena na 98-101 % a v kalu zahrnující 
všechny kroky stanovení byla stanovena na 73-104 % [18].
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3.5.4 Derivatizace
Konečné stanovení ED pomocí GC vyžaduje obvykle jejich derivatizaci, při které 
dochází ke snížení polarity, zvýšení těkavosti a zlepšení tepelné a katalytické 
stability pro dosažení vyšší citlivosti a vyššího rozlišení GC analýzy [106]. 
Nejběžnější užívaný způsob derivatizace estrogenů je silylace, pro kterou se 
nejčastěji užívají následující derivatizační činidla:
 N-methyl-N-(trimethysilyl)-triflouracetamid (MSTFA)/ 
trimethylsilylimidazol (TMSI) / dithioerytrol (DTE) (1000:2:2 v/v/m) [18]
 BSTFA s 1% trimethylsiloxanem (TCMS) [118]
 N-(terc-butyldimethylsilyl)-trifluoracetamid (MTBSTFA) [16]
Méně běžnou je pak acetylace estrogenů acetanhydridem jako derivatizačním 
činidlem [119].
Pro stabilizaci vzniklých derivátů se často BSTFA užívá v kombinaci s pyridinem
[17,112,114]. Nicméně byl pozorován vznik monosubstituovaných derivátů se 
substituovanou hydroxy skupinou nenasyceného kruhu kvůli stérickému bránění 
hydroxy skupiny v pozici 17 estradiolové struktury sousední methylovou skupinou. 
Derivatizace MTBSTFA bývá účinnější, rychlejší a poskytuje stabilnější deriváty 
odolnější hydrolýze než derivatizace pomocí BSTFA [122].
3.5.5 Kvantifikace ED v environmentálních vzorcích
Při stanovení ED v environmentálních vzorcích analytickými technikami dominují 
metody chromatografické. Z chromatografických metod bývá v mnoha studiích 
užívána GC, kterou následuje LC.
Každá z výše uvedených metod má své výhody a nevýhody. GC v kombinaci 
s MS detekcí vykazuje vysokou separační účinnost a značnou citlivost stanovení, 
která je ještě zlepšena užitím tandemové GC-MS/MS. Nevýhodou je pak potřeba 
derivatizace vzorků před vlastní analýzou pro zvýšení jejich těkavosti [106]. Nutností 
je pak dostatečné přečištění environmentálních vzorků majících složitou matrici
(např. aktivovaný kal), právě kvůli vysoké citlivosti GC/MS k případným 
interferencím. Nicméně nízké detekční limity činí GC/MS značně výhodnou pro 
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analýzu environmentálních vzorků, u kterých se koncentrace polutantů pohybuje 
řádově v ng/l či ng/g pevného vzorku [118]. 
LC/MS představuje rovněž vysoce citlivou a účinnou metodu pro stanovení 
polutantů v environmentálních vzorcích, která se rovněž zlepšuje užitím LC-MS/MS 
a která navíc nevyžaduje předchozí derivatizaci vzorku narozdíl od GC.
Výhodou LC/UV je opět přímá analýza bez předchozí derivatizace. HPLC 
využívá pro stanovení různých typů detektorů jako UV, FL, DAD, EC, nicméně 
dochází ke značné spotřebě rozpouštědel užitých jako mobilní fáze a citlivost 
stanovení je v případě HPLC nižší, pokud se analyty vyskytují v komplexní 
environmentální matrici jako je právě aktivovaný kal [89,106].
3.5.5.1 Plynová chromatografie
Celá řada studií se zaměřuje na stanovení ED v environmentálních vzorcích 
pomocí GC/MS. Jak již bylo popsáno výše, vzhledem k citlivosti této metody je 
potřeba složité environmentální vzorky dostatečně přečistit pro odstranění 
případných interferencí. 
Hernando a kol. stanovovali pět ED v odpadních vodách pomocí SPE s následnou 
přímou analýzou GC-MS/MS či GC/MS po předchozí derivatizaci pomocí BSTFA 
s pyridinem. V obou případech byla výtěžnost 90-99 % s výjimkou oktylfenolu, 
u nejž byla výtěžnost výrazně nižší (okolo 75 %). LOD pro GC/MS byl stanoven 
v rozmezí 4,0-26,5 ng/l a pro GC-MS/MS 2,5-20,0 ng/l. Opakovatelnost 
a reprodukovatelnost byla v rozmezí 1,6-14,0 % s výjimkou estronu 
s reprodukovatelností 28 % při analýze GC-MS [6].
Shen a kol. analyzovali BPA a pět degradačních produktů alkylfenol
polyethoxylátů včetně 4-NP ve splašcích a v kalu užitím ULE a při extrakci kalu
užitím ASE. Extrakty byly přečištěny SPE, derivatizovány BSTFA s TMCS 
a analyzovány GC/MS. Výtěžnost v kalu byla stanovena v rozmezí 
68,5-114,0 % s RSD 8,9-16,0 %. LOD pro analýzu kalu byl v rozmezí 0,3-2,1 ng/g 
kalu. Metoda aplikovaná na analýzu reálných vzorků kalu odhalila přítomnost BPA 
v množství 31,5 g/g kalu a 4-NP 22,8 g/g kalu [118]. 
Morales a kol. stanovovali irgasan v říčních sedimentech a různých typech kalů 
pomocí MAE s následným přečištěním pomocí extrakce kapalnou fází (LLE) a SPE 
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a konečnou analýzou GC-MS/MS. Výtěžnost byla stanovena na 81,7-97,3 % 
v závislosti na typu kalu a přidané koncentrační úrovni IRG ke kalu. RSD byla 
v rozmezí 6,5-11,5 % a LOQ byl pro IRG 0,2 ng/ml při analýze 
GC-MS/MS, což bylo 10krát nižší ve srovnání s GC/MS detekcí. Při aplikaci metody 
na reálné vzorky kalu byl IRG nalezen v koncentracích 420-5400 ng/g kalu 
v závislosti na typu testovaného kalu [16].
V jiné studii Ternes a kol. vyšetřovali přítomnost estronu, 17-estradiolu a EE2 
v aktivovaném a vyhnilém kalu, pro které vyvinuli metodu založenou na ULE 
extrakci, přečištění GPC a silikagelem a následné derivatizaci MSTFA/TMS/DTE 
s analýzou GC-MS/MS. Absolutní výtěžnost EE2 byla v aktivovaném kalu 99±25 %, 
ačkoli účinnost extrakčního kroku byla stanovena na 88 %. LOQ byla pro tyto tři 
estrogeny 2 ng/g kalu. Analýzou reálných vzorků aktivovaného kalu byl EE2 
stanoven v koncentraci 4 ng/g kalu [18]. 
Nie a kol. extrahovali NP, BPA a čtyři další steroidní estrogeny pomocí ULE. 
Následovalo přečištění SPE a Al2O3/SiO2 kolonkou, derivatizace BSTFA 
s pyridinem a měření GC/MS. Výtěžnost byla stanovena následovně v závislosti na
použité koncentrační úrovni ED [17]:
BPA 77,0 ± 1,4 % až 83,2 ± 6,4 % LOQ 1,3 ng/g kalu
4-NP 104,9 ± 11,6 % až 107,1 ± 0,7 % LOQ 188,7 ng/g kalu
EE2 91,0 ± 4,6 % až 106,0 ± 16,7 % LOQ 10,0 ng/g kalu
Aplikace na reálné vzorky kalu odhalila přítomnost ED v následujících 
množstvích:
BPA 134,0 ± 23,3 ng/g kalu až 135,3 ± 10,9 ng/g kalu
4-NP 2308,4 ± 27,5 ng/g kalu až 2323,0 ± 22,1 ng/g kalu
EE2 nebyl detekován
Gatidou a kol. stanovili výtěžnost 4-NP, IRG a BPA v kalu po extrakci sonikací 
a přečištění SPE na 62,7 ± 8,1 % pro 4-NP s LOD 0,04 g/g kalu, 85,5 ± 9,6 % pro 
IRG s LOD 0,15 g/g kalu a 96,3 ± 4,1 % pro BPA s LOD 0,56 g/g kalu. 
Koncentrace v reálných vzorcích kalu byla 0,11 g/g kalu 4-NP, 1,84 g/g kalu IRG 
a 0,62 g/g kalu BPA [112].
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3.5.5.2 Kapalinová chromatografie
Kapalinová chromatografie se pro stanovení ED v environmentálních vzorcích 
užívá stále častěji právě díky odpadající nutnosti derivatizace vzorku před vlastní 
analýzou a díky vysoké citlivosti stanovení, kterou LC/MS poskytuje. Nicméně i tato 
metoda vyžaduje dostatečné přečištění složité environmentální matrice pro 
odstranění případných interferencí.
Baronti a kol. stanovovali čtyři estrogeny v přítoku a v odtoku odpadní vody 
z ČOV a v říční vodě. Vzorky vody byly čištěny SPE a měřeny pomocí LC-MS/MS. 
Výtěžnost všech estrogenů byla v rozmezí 86-91 % s RSD 2,4-6,2 % a s LOQ 
0,02-0,90 ng/l. Analýza reálných vzorků říční vody odhalila přítomnost všech čtyř
estrogenů v koncentracích 0,04-1,50 ng/l [93]. 
Lagana a kol. stanovovali dvanáct estrogenních sloučenin v odpadních a říčních 
vodách užitím SPE s následnou analýzou LC-MS/MS. Ve všech typech vodní 
matrice bylo dosaženo výtěžnosti u všech testovaných sloučenin více než 80 % 
s RSD v rozmezí 1-8 % a LOD řádově v ng/l. Analýza reálných vzorků říční vody 
prokázala přítomnost všech testovaných sloučenin v koncentracích řádově desítky 
ng/l s výjimkou 4-NP v koncentraci 1,3-1,5 g/l a s výjimkou EE2, který nebyl 
v reálných vzorcích detekován nebo jen v koncentraci 1 ng/l [122]. 
Alkylfenolické sloučeniny v sedimentech stanovovali Petrovic a kol. analýzou 
LC/MS po předchozí PLE extrakci sedimentu a následném SPE přečištění. 
Výtěžnost všech sloučenin byla nad 70 % s RSD v rozmezí 3,6-14,0 % a s LOD 
řádově g/kg sedimentu. V reálných vzorcích sedimentu byl 4-NP nalezen 
v environmentálně významných koncentracích 58-1170 g/kg sedimentu [116]. 
Giraud a kol. extrahovali estrogeny z kalu ASE a přečištěné extrakty analyzovali 
užitím LC-MS/MS. Výtěžnost se pohybovala v rozmezí 86-126 % ve dvou různých 
koncentračních úrovních s RSD 2-27 %. LOQ se pohyboval řádově v ng/g kalu. 
Reálné vzorky obsahovaly estrogeny řádově v koncentracích ng/g kalu s výjimkou 
EE2, který nebyl detekován v žádném z testovaných vzorků [123].
Estron, 17-estradiol a EE2 v říčních sedimentech stanovovali Labadie a Hill 
užitím MAE, přečištěním SPE a silikagelem a následnou analýzou LC/MS. Průměrná 
výtěžnost byla stanovena v rozmezí 82-98 % s RSD 10,1-16,2 % a LOD byl určen 
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řádově až v pg/g sušiny. Analýza reálných vzorků sedimentu prokázala přítomnost 
17-estradiolu a estronu v koncentracích řádově ng/g sušiny, nicméně EE2 nebyl 
detekován vůbec [14]. 
V jiné studii byly 4-NP a tři typy ftalátů stanoveny v sedimentech a kalech 
extrakcí ASE, centrifugací a v případě kalu i filtrací a následným měřením HPLC 
s UV detekcí. 4-NP vykazoval průměrnou výtěžnost 80,6 % s RSD 5,2 % a LOD 
0,015 g/g sušiny v sedimentech. V reálných vzorcích sedimentu byl 4-NP přítomen 
v rozsahu méně než LOD až 1,57 g/g sušiny a ve třech typech kalu v rozsahu 
6,23-22,80 ng/g sušiny v závislosti na typu kalu a měsíci v roce [115].
Núňez a kol. stanovili výtěžnost 4-NP v pevných environmentálních vzorcích 
extrakcí ULE, přečištěním SPE, filtrací a následnou analýzou HPLC s FL detekcí. 
Výtěžnost 4-NP v sedimentu byla 88 % s RSD 5,1 %, ale při analýze kalu 4-NP 
vykázal pouze 26 % s RSD 9,0 %. LOD byl stanoven na 0,06 g/g sušiny a LOQ na 
0,62 g/g sušiny [124]. 
BPA a jeho deriváty v sedimentu a kalu byly stanoveny užitím Soxhletovy 
extrakce, přečištěním LLE a SPE a následnou analýzou HPLC-MS/MS. BPA 
vykázal výtěžnost 71,5 % s RSD 9,7 % a LOQ 0,15 ng/g sušiny. V reálných vzorcích 
kalu byl BPA nalezen v koncentracích 3,8-74,4 ng/g sušiny [125].
IRG byl analyzován v půdě a biologických matricích pomocí HPLC-UV po 
předchozí extrakci sonikací a přečištění SPE s molekulárně tištěným polymerem 
(MISPE) jako sorbentem. IRG v půdě vykazoval výtěžnost 83,10 ± 0,03 % s LOQ 
40 ng/g sušiny a LOD 300 ng/g sušiny. Při aplikaci metody na reálné vzorky půdy 
IRG nebyl detekován při užití MISPE a HPLC-UV, ale byl stanoven užitím C18SPE
a HPLC-MS v množství až 0,040 ± 0,013 g/g sušiny. V daleko významnějších 
koncentracích byl IRG nalezen v biologických pevných vzorcích a to až 
61,1 ± 0,006 g/g sušiny [126]. 
V jiné studii byly estrogeny v environmentálních vzorcích vod stanoveny užitím 
SPME a HPLC s FL detekcí. Výtěžnost BPA se pohybovala v rozsahu 88-116 %  
a výtěžnost EE2 v rozmezí 88-109 % dle typu studované vody. Pro BPA byl 
stanoven LOD 0,02 ng/ml a LOQ 0,06 ng/ml a pro EE2 byl stanoven LOD 
0,10 ng/ml a LOQ 0,35 ng/ml. RSD byla méně než 12 % [127]. Peňalver a kol. 
dosáhli podobných hodnot LOD pro BPA i EE2 (0,06 ng/ml BPA a 0,07 ng/ml EE2) 
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při užití HPLC-ED, nicméně s RSD dosahující až 19 % pro BPA a 12 % pro EE2. Při 
užití HPLC-UV však dosahovali vyšších LOD (0,3 ng/ml BPA a 0,4 ng/ml EE2) než 
Wen a kol s RSD až 17 % pro BPA a 18 % pro EE2 [128].
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4. Metodická část
4.1 Používaný materiál a chemikálie
Chemikálie 17-ethinylestradiol (99,4%), bisfenol A (≥99%), irgasan (≥97%, 
HPLC), 4-nonylfenol (99,9%), DMSO (≥99,9%), pyridin (≥99,9%), antracen (99%), 
hexachlorbenzen (99%) a BSTFA:TMSC (99:1) byly zakoupeny od firmy Sigma-
Aldrich (USA). Ethylester kyseliny octové (≥99,7%, HPLC), dichlormethan 
(≥99,9%, HPLC), aceton (≥99,5%, PESTAPUR), hexan (≥95%, PESTAPUR), 
cyklohexan (≥99,5%, PESTAPUR) a gel Bio-Beads®S-X12 byly zakoupeny od 
firmy Chromservis (ČR). Acetonitril (≥99,95%, LC/MS) a methanol (≥99,95%, 
LC/MS) byly zakoupeny od firmy Biosolve (Nizozemsko). Na2SO4 bezvodý byl 
zakoupen od firmy Lach-Ner (ČR). Silikagel (0,063-0,200 mm) byl zakoupen od 
firmy Merck (ČR). Mobilní fáze (MF) pro HPLC byla připravena v deionizované 
vodě Millipore-Q.
Aktivovaný kal pocházející z ČOV v Rajhradě byl dodán od společnosti Eko-Bio 
Vysočina, spol. s.r.o.
Půda byla získána na pozemku Mikrobiologického ústavu Akademie věd ČR.
4.2 Chromatografické podmínky – HPLC/UV
Vzorky byly analyzovány kapalinovým chromatografem firmy Allinace Waters 
složeného ze separačního modulu Waters 2695, PDA detektoru Waters 2996
a vyhodnocovacího programu Empover2 Waters (Waters, USA). Látky byly 
separovány na koloně Nova-Pak® C18 4 mm, 3,9 x 150 mm Cartridge (Waters) za 
chromatografických podmínek uvedených v Tab.1.
Tab.1 Podmínky při měření vzorků HPLC/UV
Mobilní fáze A   10% acetonitril
B   100% acetonitril
Gradient MF: % B v čase analýzy (min) 8(0); 80(15)
Průtok mobilní fáze 0,8 ml/min
Délka analýzy 18 min
Detekce 280 nm
Dávkovaný objem vzorku 20 l
Teplota kolony 35 °C 
Teplota vzorků 25 °C 
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4.3 Chromatografické podmínky – GC/MS
Derivatizované vzorky (dle kap. 4.10) byly analyzovány plynovým 
chromatografem firmy Varian 450-GC (USA) s hmotnostním detektorem 250-MS IT 
mass spectrometer (Varian), autosamplerem Combi Pal (CTC Analytics, Švédsko)
a vyhodnocovacím programem Varian workstation (Varian). Pro separace byla 
použita kolona DB-5MS o délce 30 m, průměru 0,25 m a tloušťkou stacionární fáze
0,25 m (Agilent Technologies, USA). Teplotní program začal izotermálně při 60 °C
při zavřeném děliči po dobu 1 minuty. Následně byl dělič otevřen v poměru 1:50
a teplotním programem viz. Tab.2.
Tab.2 Podmínky při měření vzorků GC/MS
Nosný plyn Helium
Průtok nosného plynu 1,2 ml/min
Teplota injektoru 240 °C 
Split ratio (1 min) 1:50
Teplotní gradient: °C v čase 
analýzy (min)
60(0); 60(1); 120(3,4); 
240(51,4); 284(80)
Délka analýzy 80 min
Dávkovaný objem vzorku 1 l
Pro detekci látek byla použita elektronová ionizace (70 eV). Byl měřen celkový 
iontový proud v rozsahu hmot 50-450 m/z od 20. do 80. minuty analýzy. Jednotlivé 
derivatizované látky a vnitřní standard hexachlorbenzen byly identifikovány na 
základě hmotnostních spekter.
4.4 Příprava půdy a aktivovaného kalu před stanovením
K analýze byla použita dodaná půda o následujících vlastnostech: celkový obsah
organického uhlíku 0,8 %, celkový obsah organické hmoty 1,4 %, pH 5,3, vodní 
jímavost 31 % a granulometrické složení: 50,9 % písek, 31,2 % jemný písek, 10,8 %
prach, 7,1 % jíl [129]. Půda byla dodána již vysušena. Před vlastním stanovením byla 
půda přesáta přes síto o velikosti ok 1 mm a poté bylo do kádinky odváženo 30 g 
takto upravené půdy.
Aktivovaný kal byl nejprve lyofilizován v lyofilizátoru (Labio, ČR) po dobu 24 h. 
Poté byl homogenizován v třecí misce na prášek a z tohoto bylo do kádinky 
odváženo 30 g suchého aktivovaného kalu. 
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4.5 Příprava zásobních roztoků ED a umělá kontaminace půdy a kalu
Odvážením pevného BPA, EE2, IRG a 4-NP do 12 ml skleněných viál 
a rozpuštěním v příslušném množství DMSO byly připraveny zásobní roztoky 
o koncentraci 2000 g/ml. Z těchto zásobních roztoků byly ředěním v acetonu 
připraveny směsné roztoky 4 ED o koncentraci 10 g/ml a 25 g/ml.
Postup kontaminace a příprava extrakčních patron byly převzaty ze zavedené 
praxe v laboratoři [129]. K 30 g kalu bylo postupně pipetou přidáno 10 ml zásobního 
roztoku 4 ED o koncentraci 10 g/ml v acetonu. Mezi přídavky zásobního roztoku  
byl vždy obsah kádinky promíchán. Zásobní roztok 4 ED byl přidáván tak, aby 
neprotekl kalem na dno kádinky ani nepřišel do kontaktu s jejími stěnami. 
Stejným způsobem bylo k 30 g půdy přidáno 4 ml zásobního roztoku 4 ED 
o koncentraci 25 g/ml v acetonu. 
Takto připravený kal a půda byly ponechány v digestoři, dokud se přítomný aceton 
neodpařil.
4.6 Příprava extrakčních patron pro extrakci vzorků pomocí ASE
Po vysušení kalu a půdy bylo do kádinek odváženo vždy 3 g kalu/půdy a přidáno 
300 l destilované vody opět tak, aby neprotekla na dno kádinky. Poté byl do 
kádinek obsahujících kal odvážen 1 g bezvodého Na2SO4 a do kádinek obsahujících 
půdu 3 g bezvodého Na2SO4. Obsah kádinek byl promíchán.
Takto připravené vzorky kalu a půdy byly přesypány do sestavených nerezových 
ASE patron o objemu 11 ml tak, že na dno patrony byly umístěny dva papírové filtry, 
mořský písek a vzorek kalu/půdy. Patrony byly dosypány mořským pískem, navrch 
byl přidán papírový filtr a patrony byly uzavřeny.
4.7 Vysokotlaká extrakce rozpouštědlem
Půda a aktivovaný kal byly extrahovány pomocí extraktoru ASE200 Accelerated 
solvent extractor od firmy Dionex (Francie). Optimalizace podmínek ASE byla 
provedena extrakcí půdy se známým množstvím 4 ED použitím různých typů 
rozpouštědel a různých teplot a tlaků. Tlaky jsou uváděny v jednotkách psi (pound 
per square inch), neboť tato jednotka bývá běžně používána v literatuře a praxi 
týkající se této oblasti výzkumu. Optimalizované podmínky byly poté aplikovány na 
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analýzu aktivovaného kalu. Pro optimalizaci podmínek ASE byly testovány
následující extrakční podmínky a rozpouštědla:
Tab.3 Extrakční podmínky použité při ASE extrakci půdy s koncentrací 4 ED 
3,33 g/g půdy pro optimalizaci podmínek ASE
Předehřívání 5 min
Zahřívání 7 min
Extrakční krok 5 min
Promývací objem patrony 100 %
Počet extrakčních cyklů 3
Tab.4 Testované kombinace rozpouštědla, teploty a tlaku pro optimalizaci
extrakčních podmínek ASE při extrakci půdy s koncentrací 4 ED 3,33 g/g půdy
Rozpouštědlo Teplota (°C) Tlak (psi)
EtAc 50 2000
Methanol 100 1500









Pokud není uvedeno jinak, byly všechny analýzy v této práci provedeny 
v tripletech.
K extraktům půdy, které byly měřeny přímo HPLC/UV, bylo přidáno 750 l 
DMSO a extrakty byly zakoncentrovány odpařením ve vyhřívaném bloku při teplotě 
40°C a tlaku 25 kPa. Poté bylo k zakoncentrovaným extraktům přidáno 250 l 
zásobního roztoku antracenu o koncentraci 40 g/ml v acetonitrilu jako vnitřní 
standard. Pokud takto připravené extrakty obsahovaly nerozpuštěnou pevnou fázi, 
byly před vlastní HPLC/UV analýzou centrifugovány na centrifuze Micro 120 
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(Hettich zentrifugen, Německo) po dobu 10 min při 90 rpm Supernatant byl sbírán
a měřen HPLC/UV.
Extrakty půdy získané již s použitím finálních ASE podmínek, byly před GC/MS 
analýzou odpařeny dosucha ve vyhřívaném bloku za sníženého tlaku 
a derivatizovány pomocí BSTFA s pyridinem dle kap. 4.10.
Pro kontrolu ztráty analytů během odpařování byly připraveny roztoky standardů 
v daném rozpouštědle, které se zakoncentrovávaly ze stejného množství rozpouštědla 
a za stejných podmínek jako byly zakoncentrovávány extrakty půdy. 
Optimalizované podmínky ASE byly poté aplikovány na extrakci aktivovaného 
kalu. Aktivovaný kal nelze pomocí HPLC/UV analyzovat přímo po ASE z důvodu 
četných interferencí matrice kalu s vlastním stanovením. Proto bylo nutné vyvinout 
dostatečně efektivní čistící metodu pro analýzu ED v aktivovaném kalu, která 
v tomto případě zahrnuje přečištění extraktu aktivovaného kalu silikagelem a GPC.
Na Obr.6 je uvedeno schéma uvažovaného postupu stanovení 4 ED v aktivovaném 
kalu a v půdě. Extrakty kalu byly odpařeny ve vyhřívaném bloku za sníženého tlaku 
na objem cca 100 l a dále upravovány.












4.8 Přečištění extraktu aktivovaného kalu silikagelem
4.8.1 Příprava silikagelu před jeho použitím
Silikagel byl před použitím upraven dle práce Ternes a kol. [18]. 50 g silikagelu 
ve skleněné uzavíratelné lahvi bylo zahříváno po dobu 8 h na 150 °C. Poté byl 
silikagel deaktivován 1,5 % destilované vody (m/m).
4.8.2 Určení vhodného rozpouštědla pro přečištění vzorků silikagelem
Ke 2 g silikagelu bylo přidáno vždy 10 ml testovaného rozpouštědla a poté byl 
gel plněn do skleněných kolonek o objemu 10 ml. 
Pro přečištění vzorků přes silikagel byly testovány následující typy rozpouštědel:
 cyklohexan
 DCM
 hexan:aceton (65:35 v/v) [18]
 DCM:aceton (7:3 v/v) [17]
Účinnost přečištění silikagelem byla stanovena s použitím zásobního roztoku 
standardů 4 ED o koncentraci 50 g/ml v daném testovaném rozpouštědle. Na 
silikagel v kolonkách bylo pipetováno vždy 200 l tohoto zásobního roztoku 
standardů 4 ED. Analyty byly eluovány vždy 10 ml daného rozpouštědla. Poté byly 
eluáty odpařeny ve vyhřívaném bloku za sníženého tlaku. Vzorky v cyklohexanu 
a hexan:acetonu (65:35 v/v) byly odpařeny dosucha. Vzorky v DCM a DCM:acetonu 
(7:3 v/v) byly odpařeny téměř dosucha kvůli následným uvažovaným krokům
analýzy reálných vzorků. Ke vzorkům bylo poté pipetováno 750 l ACN a 250 l 
zásobního roztoku antracenu o koncentraci 40 g/ml v acetonitrilu jako vnitřní 
standard. Takto připravené vzorky byly analyzovány HPLC/UV.
Stejným způsobem byla stanovena účinnost silikagelového kroku přečištění s již 
zjištěným finálním rozpouštědlem a kvantifikací GC/MS. Eluáty byly odpařeny ve
vyhřívaném bloku za sníženého tlaku dosucha a byla provedena derivatizace dle kap.
4.10.
Pro kontrolu ztráty analytů během odpařování byly připraveny roztoky standardů 
v daném rozpouštědle, které se zakoncentrovávaly ze stejného množství rozpouštědla 
a za stejných podmínek jako byly zakoncentrovávány eluáty. 
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Vybrané rozpouštědlo bylo pak použito k přečištění extraktů aktivovaného kalu.
4.8.3 Přečištění extraktu aktivovaného kalu pomocí silikagelu
Ke 100 l zakoncentrovaných extraktů aktivovaného kalu bylo přidáno 900 l 
směsi DCM:aceton (7:3 v/v). Takto upravené extrakty byly pipetovány na silikagel 
připravený ve směsi DCM:aceton (7:3 v/v) dle kap. 4.8.1 a 4.8.2. Analyty byly 
eluovány 10 ml této směsi a eluáty byly odpařeny ve vyhřívaném bloku za sníženého 
tlaku na objem cca 100 l.
4.9 Přečištění gelovou permeační chromatografií
4.9.1 Příprava gelu před stanovením
GPC gel BioBeads S-X12 byl připraven navážením 20 g gelu do Erlenmayerovy 
baňky se zábrusem a poté bylo přidáno šestinásobné množství testovaného 
rozpouštědla než byla navážka gelu. Erlenmayerova baňka byla uzavřena a gel byl 
ponechán na 24 h ve 4 °C pro jeho dostatečné nabobtnání.
Druhý den byl gel v Erlenmayerově baňce ponechán 20 min v ultrazvuku K12 
Kraintek (Slovensko) pro odstranění přítomného vzduchu. Poté byla kolona 
Omnifit® Glass Column, 10 x 500 mm (Chromservis, ČR) naplněna gelem, 
neprodyšně uzavřena a spojena s dávkovací smyčkou, pumpou zajišťující průtok
mobilní fáze Modifier pump (Suprex,USA) a automatickým sběračem frakcí Fraction 
collector frac-100 (Pharmacia, Švédsko).
4.9.2 Vliv mobilní fáze na účinnost GPC a eluční profil analytů
Pro přípravu gelu a jako mobilní fáze byly testovány následující rozpouštědla:
 směs cyklohexan:EtAc (1:1 v/v)
 DCM
Mobilní fáze byla před každým použitím GPC umístěna na 15 min do ultrazvuku 
pro odvzdušnění. 
Účinnost GPC  a eluční profil analytů byly stanoveny použitím zásobního roztoku 
4 ED o koncentraci 12,5 g/ml připraveného vždy v testovaném rozpouštědle. 800 l 
tohoto zásobního roztoku bylo aplikováno na GPC kolonu. Průtok mobilní fáze byl 
0,75 ml/min. Pro určení elučního profilu analytů byly frakce sbírány po 2 min 
v celkové délce 40 min. 
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V případě použití směsi cyklohexan:EtAc (1:1 v/v) byly frakce odpařeny pod 
proudem dusíku dosucha, rozpuštěny v 1 ml ACN a analyzovány HPLC/UV. 
Současně byly připraveny kontroly ztráty analytů během odpařování ze 
směsi cyklohexan:EtAc (1:1 v/v).
V případě použití DCM bylo k frakcím pipetováno 750 l DMSO a frakce byly 
odpařovány pod proudem dusíku až do doby, dokud se DCM odpařoval. Poté bylo 
přidáno 250 l zásobního roztoku antracenu o koncentraci 40 g/ml v ACN jako 
vnitřní standard a frakce byly analyzovány HPLC/UV. Současně byly měřeny 
kontroly ztráty analytů během odparu z DCM s DMSO.
Pro stanovení účinnosti GPC s DCM jako mobilní fází bylo na GPC aplikováno 
800 l zásobního roztoku 4 ED o koncentraci 12,5 g/ml v DCM a byla sbírána 
jedna frakce po dobu 30 min. K frakci bylo pipetováno 750 l DMSO. Frakce byla 
zakoncentrována ve vyhřívaném bloku za sníženého tlaku, dokud se DCM 
odpařoval, opět byl přidán antracen jako vnitřní standard a frakce byla analyzována 
HPLC/UV. 
Účinnost GPC s DCM jako mobilní fází měřením pomocí GC/MS byla stanovena 
aplikací 800 l zásobního roztoku 4 ED o koncentraci 12,5 g/ml v DCM na GPC. 
Byla sbírána jedna frakce po dobu 30 min, která byla odpařena dosucha ve 
vyhřívaném bloku za sníženého tlaku a dále byla provedena derivatizace pomocí 
BSTFA s pyridinem dle kap. 4.10. Současně byly měřeny kontroly ztráty analytů 
během odparu z DCM za stejných podmínek.
4.9.3 Určení vlivu kalové matrice na účinnost GPC
Vliv kalové matrice na účinnost GPC byl stanoven užitím kalu bez přidaného 
množství 4 ED, který byl extrahován pomocí ASE dle kap. 4.6 a 4.7 za 
optimalizovaných podmínek a poté byl přečištěn přes silikagel dle kap. 4.8.3. Eluát 
byl odpařen ve vyhřívaném bloku za sníženého tlaku téměř dosucha a poté bylo 
k němu pipetováno 800 l zásobního roztoku standardů 4 ED o koncentraci 10 g/ml 
v DCM. Takto připravený roztok byl aplikován na GPC. Analyty eluovaly mezi 
17-20 min, proto byla sbírána frakce mezi 16-26 min, která byla odpařena pod 
proudem dusíku a dále derivatizována dle kap. 4.10.
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4.9.4 Přečištění aktivovaného kalu pomocí GPC
Aktivovaný kal uměle kontaminovaný dle kap. 4.5, extrahovaný ASE dle kap. 4.6
a 4.7 za optimalizovaných podmínek byl přečištěn přes silikagel dle kap. 4.8.3. Eluát 
byl zakoncentrován ve vyhřívaném bloku za sníženého tlaku na objem cca 100 l 
a poté bylo k němu pipetováno 700 l DCM. Roztok byl poté aplikován na GPC. 
Frakce eluující mezi 16-26 min byla dále analyzována.
V prvním případě bylo k frakci pipetováno 750 l DMSO a frakce byla pod 
proudem dusíku zakoncentrována, dokud se DCM odpařoval. Poté bylo přidáno 
250 l antracenu v ACN jako vnitřní standard a frakce byla analyzována HPLC/UV.
V druhém případě byla frakce po GPC odpařena pod proudem dusíku dosucha, 
derivatizována dle kap. 4.10 a měřena GC/MS.
4.10 Derivatizace vzorků pro měření GC/MS
Účinnost derivatizace byla stanovena derivatizací jednotlivých standardů 4 ED 
o koncentraci 10 g/ml v EtAc dle postupu uvedeného níže. Vzorky byly poté
odpařeny pod proudem dusíku dosucha a bylo k nim pipetováno 900 l ACN 
a 100 l antracenu o koncentraci 100 g/ml v ACN jako vnitřní standard. Takto 
připravené vzorky byly analyzovány HPLC/UV.
Postup derivatizace byl proveden dle zavedené praxe v laboratoři. Vzorky určené 
k měření GC/MS byly odpařeny dosucha a derivatizovány pomocí směsi 
BSTFA:pyridin (1:1 v/v) tak, že ke každému vzorku bylo pipetováno 500 l směsi 
BSTFA:pyridin (1:1 v/v) a 300 l EtAC. Uzavřené vzorky byly 2 h inkubovány při 
60 °C. Poté byly pod proudem dusíku odpařeny dosucha, bylo k nim pipetováno 900 l 
EtAc a 100 l hexachlorbenzenu o koncentraci 20 g/ml v EtAc jako vnitřní standard. Takto 
připravené vzorky byly analyzovány GC/MS. 
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4.11 Vliv doby skladování na stanovení endokrinních disruptorů
v environmentálních vzorcích
4.11.1 Příprava aktivovaného kalu a půdy 
Do skleněných uzavíratelných lahví bylo naváženo 120 g půdy a 120 g 
aktivovaného kalu upravených dle kap. 4.4.
Ke 120 g půdy bylo pipetou postupně přidáno 16 ml zásobního roztoku standardů 
4 ED o koncentraci 25 g/ml v acetonu a ke 120 g kalu bylo pipetou postupně 
přidáno 25 ml zásobního roztoku 4 ED o koncentraci 16 g/ml v acetonu jako bylo 
popsáno v kap. 4.5. Takto upravená půda byla vlhčena na 10 % vlhkosti (m/m). Kal 
byl vlhčen na 50 % vlhkosti (m/m). Lahve byly uzavřeny, obaleny hliníkovou folií 
a umístěny do termálního boxu na 5 měsíců při 10 °C.
4.11.2 Analýza stárnoucích vzorků pomocí HPLC/UV a GC/MS
Vzorky půdy a kalu skladované v termálním boxu byly analyzovány po pěti 
měsících. Vzorky byly v kádinkách vysušeny při laboratorní teplotě. Poté byly
vzorky extrahovány ASE s použitím optimalizovaných extrakčních podmínek dle 
kap. 4.6 a 4.7. V případě půdy byly extrakty přímo analyzovány HPLC/UV
a GC/MS. V případě kalu byly extrakty nejprve přečištěny jak bylo popsáno 
v kapitolách 4.8.3 a 4.9.4 a následně byly analyzovány HPLC/UV a GC/MS. 
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5. Výsledky a diskuze
5.1 Chromatografické podmínky – HPLC/UV
Kalibrační křivky 4 ED byly připraveny ředěním zásobního roztoku standardů 
4 ED v ACN. Kalibrační křivka antracenu byla připravena ředěním zásobního 
roztoku antracenu v ACN. Hodnota LOQ byla pro všechny analyty (včetně 
antracenu) určena jako nejnižší bod kalibrační křivky, u kterého se RSD (pro n=6) 
pohybovala pod hodnotou 20 %. Hladina LOD byla stanovena jako 1/3 hodnoty 
LOQ. LOQ byl pro všechny analyty včetně antracenu 0,100 g/ml. LOD byl pro
všechny analyty včetně antracenu 0,033 g/ml. Charakteristika kalibračních křivek je 
uvedena v Tab.5.
Tab.5 Kalibrační křivky 4 ED v ACN v rozsahu 0,1-100 g/ml. o šesti bodech 
měřené HPLC/UV. Kalibrační křivka antracenu v ACN v rozsahu 0,1-10 g/ml 








antracen 14,772 y = 1,43·106x + 1,29·105 5 0,9997
BPA 5,021 y = 9,76·104x + 2,18·104 6 0,9999
EE2 5,827 y = 5,48·104x + 4,96·104 6 0,9986
IRG 9,048 y = 2,24·104x + 1,88·104 5 0,9999
4-NP 11,952 y = 6,89·103x - 3,63·103 5 0,9999
Na Obr.7 je uveden příklad HPLC/UV chromatogramu standardů 4 ED.
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Obr.7 HPLC/UV chromatogram standardů 4 ED 
5.2 Chromatografické podmínky – GC/MS
Účinnost derivatizačního kroku byla stanovena na 100 % s výjimkou IRG, který 
vykazoval výtěžnost 87,5 %. Na základě analýz derivatizovaných standardů byly 
vybrány charakteristické ionty (viz. Tab.6), které byly použity při vyhodnocování 
koncentrace jednotlivých látek ve vzorcích.
Tab.6 Retenční časy a charakteristické ionty analytů při měření vzorků GC/MS
Analyt Retenční čas (min) m/z
hexachlorbenzen 20,391 284,0; 286,0
4-NP-BSTFA 28,939 179,0; 179,5
IRG-BSTFA 36,201 346,0; 350,0; 360,0
BPA-BSTFA 39,452 357,0; 358,0
EE2-BSTFA 58,365 425,0; 427
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Kalibrační křivky 4 ED byly připraveny ředěním zásobního roztoku standardů 
4 ED v EtAc a následně derivatizovány dle kap. 4.10. Charakteristika kalibračních 
křivek je uvedena v Tab.7.
Tab.7 Kalibrační křivky 4 ED v EtAc derivatizovaných BSTFA s pyridinem měřené 
pomocí GC/MS
Analyt Rovnice r2




BPA-BSTFA y = 248613x - 67350 0,9925 0,01-10 7 3,3 0,01
EE2-BSTFA y = 2155,3x - 160,73 0,9997 1-10 5 333,3 1,00
IRG-BSTFA y = 65875x - 27507 0,9931 0,1-10 6 33,3 0,10
4-NP-BSTFA y = 163352x - 53594 0,9936 0,01-10 7 3,3 0,01
Na Obr.8 je uveden příklad GC/MS chromatogramu standardů 4 ED
s hexachlorbenzenem jako vnitřním standardem.
Obr.8 GC/MS chromatogram standardů 4 ED s vnitřním standardem
hexachlorbenzen s retenčním časem 20,384 min, 4-NP s retenčním časem 
28,954 min, IRG s retenčním časem 36,197 min, BPA s retenčním časem 39,454 min 
a EE2 s retenčním časem 58,369 min.
49
5.3 Vysokotlaká extrakce rozpouštědlem
Optimalizace podmínek ASE byla provedena extrakcí uměle kontaminované půdy 
použitím různých typů rozpouštědel a různých teplot a tlaků s následnou kvantifikací 
HPLC/UV. Takto optimalizované podmínky byly poté aplikovány na analýzu 
aktivovaného kalu.
Účinnost extrakce 4 ED s použitím EtAc a methanolu jako extrakčních činidel se 
pohybovala v rozsahu 32,0-74,8 % s RSD 8,0-13,6 % s výjimkou 4-NP, který 
vykazoval výtěžnost v rozsahu 115,2-117,9 % s RSD 2,1-3,2 %, což poukazuje na 
koeluci interferujících složek matrice při použití těchto rozpouštědel. EtAc 
a methanol pro extrakci 4-NP a BPA z kalu pomocí ASE určili Meesters a Schröder 
rovněž jako nevhodné, neboť analyty nedosahovaly dostatečné výtěžnosti [119]. 
EtAc a methanol se navíc ukázaly být nevhodné pro další kroky analytického 
postupu a z tohoto důvodu byly testovány jiné typy rozpouštědel a extrakčních 
podmínek (Obr.9 a Obr.10).
































Obr.9 Průměrné výtěžnosti 4 ED po extrakci půdy ASE s koncentrací 4 ED 
3,33 g/g půdy s použitím směsi hexan:aceton (1:1 v/v) jako extrakčního činidla a za 
různých extrakčních podmínek. Výtěžnosti byly stanoveny měřením HPLC/UV.
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Výtěžnost ASE s DCM:acetonem (3:1 v/v), různé extrakční 































Obr.10 Průměrné výtěžnosti 4 ED po extrakci půdy ASE s koncentrací 4 ED 
3,33 g/g půdy s použitím směsi DCM.aceton (3:1 v/v) jako extrakčního činidla a za 
různých extrakčních podmínek. Výtěžnosti byly stanoveny měřením HPLC/UV.
Extrakce půdy s koncentrací 4 ED 3,33 g/g půdy se směsí hexan:aceton (1:1 v/v)
jako extrakčním činidlem vykazovala nejvyšší průměrnou výtěžnost všech analytů 
při 60 °C a 1700 psi. Za těchto podmínek byla průměrná výtěžnost 4 ED v rozsahu 
82,8-92,0 % s RSD 1,6-5,0 % s výjimkou 4-NP, který za těchto podmínek vykazoval 
výtěžnost 144,6 % s RSD 6,9 %. Tato zvýšená výtěžnost 4-NP byla pravděpodobně 
způsobena koelucí interferujících složek matrice při extrakci směsí hexan:aceton 
(1:1 v/v) a následné kvantifikaci HPLC/UV. Z Obr.9 vyplývá, že tyto interference při 
stanovení 4-NP se projevovali u všech testovaných extrakčních podmínek. Shen
a kol. stanovili výtěžnost BPA a 4-NP  v kalu extrakcí ASE se směsí hexan:aceton 
(1:1 v/v) a extrakční teplotou 100 °C a tlakem 1323 psi. BPA za těchto podmínek 
vykazoval výtěžnost pouze 71,8 % a 4-NP 80,0 %. Interference kalové matrice byly 
v tomto případě potlačeny užitím GC/MS při konečné analýze vzorků [118].
Při použití směsi hexan:aceton (1:1 v/v) jako extrakčního činidla byly pozorovány 
významné ztráty IRG se zvyšující se teplotou (Obr.9). Při 60 °C a tlaku 1700 psi byla 
výtěžnost IRG 82,8 % s RSD 5,0 %, zatímco při 150 °C a tlaku 2000 psi vykazoval 
IRG průměrnou výtěžnost pouze 27,0 % s RSD 2,9 %. 
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Za stejných testovaných extrakčních podmínek 60 °C, 1700 psi bylo dosaženo 
vyšší výtěžnosti analytů při extrakci půdy s koncentrací 4 ED 3,33 g/g půdy při 
použití extrakční směsi DCM:aceton (3:1 v/v) s následnou kvantifikací HPLC/UV
(Obr.10). Nejvyšší výtěžnosti 4 ED bylo dosaženo při extrakční teplotě 60 °C a tlaku 
1700 psi a to v rozsahu 93,0-116,3 % s RSD 2,7-5,7 %. Obdobné výtěžnosti 98 % 
EE2 a 112 % BPA dosáhli Zhang a kol. ASE extrakcí uměle kontaminované půdy 
DCM:acetonem (3:1 v/v) při 60 °C a 1500 psi [130]. V jiné publikaci byl IRG 
extrahován použitím ASE z pevných biologických matric s průměrnou výtěžností 
97,7 %. Jako extrakční činidlo byl použit DCM za extrakční teploty 60 °C a tlaku 
1500 psi [131]. Nicméně v jiných studiích při užití DCM jako extrakčního činidla při 
extrakci BPA, EE2 a 4-NP z kalu či půdy bylo dosaženo výtěžnosti menší než 50 % 
[118,130,131]. 
Při ostatních testovaných podmínkách bylo v této práci dosaženo výtěžnosti nižší 
nebo byly naopak pozorovány vysoké interference matrice při stanovení 4-NP. Směs 
DCM:aceton (3:1 v/v) navíc lépe vyhovovala dalším následným krokům 
analytického postupu, při kterých bylo použito podobných typů rozpouštědel. 
Extrakční směs DCM:aceton (3:1 v/v) byla určena jako nejvhodnější pro ASE 
extrakci 4 ED za následujících podmínek: teplota 60 °C a tlak 1700 psi. Tyto 
podmínky byly použity pro extrakci uměle kontaminované půdy s následnou
derivatizací BSTFA s pyridinem a kvantifikací GC/MS. Výsledky jsou shrnuty 
v Tab.8.
Optimalizované podmínky ASE byly dále aplikovány na extrakci aktivovaného 
kalu a na analýzu stárnoucích vzorků uměle kontaminovaného kalu a půdy. 
Tab.8 Průměrné výtěžnosti 4 ED po extrakci půdy s koncentrací 4 ED 3,33 g/g 
půdy extrakční směsí DCM:aceton (3:1 v/v) a extrakčními podmínkami 60 °C, 1700 
psi. Ke ztrátě analytů během odpařování nedocházelo. Výtěžnosti byly stanoveny 
měřením HPLC/UV a GC/MS.
Analyt
HPLC/UV GC/MS
Průměrná výtěžnost RSD Průměrná výtěžnost RSD
(%) (n=3) (%) (n=3) (%) (n=3) (%) (n=3)
BPA 93,0 2,7 93,3 11,8
EE2 99,5 5,7 93,3 15,6
IRG 111,5 5,5 96,2 9,3
4-NP 116,3 3,4 106,0 12,5
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Účinnost ASE při extrakci 4 ED z půdy byla porovnána užitím HPLC/UV
a GC/MS ke konečné kvantifikaci analytů (Tab.8). HPLC/UV i GC/MS poskytovaly 
srovnatelnou výtěžnost BPA i EE2, ačkoli při kvantifikaci HPLC/UV bylo dosaženo 
nižších RSD, což by mohlo být způsobeno přímým měřením HPLC/UV bez 
předchozí derivatizace vzorků, která je při měření GC/MS nutná. Výtěžnosti IRG 
a 4-NP měřeny HPLC/UV byly však ovlivněny interferujícími složkami matrice. 
Analýzou GC/MS, která vykazuje vyšší selektivitu oproti HPLC/UV, byly tyto 
interference při stanovení IRG a 4-NP významně eliminovány.
Užitím HPLC/UV i GC/MS ke konečné kvantifikaci bylo dosaženo uspokojivé 
výtěžnosti  nad 92 % u všech analytů s RSD menší než 16 %.
5.4 Přečištění extraktu aktivovaného kalu silikagelem
5.4.1 Určení vhodného rozpouštědla pro přečištění silikagelem
Vhodné rozpouštědlo pro přečištění extraktu aktivovaného kalu bylo určeno
použitím standardů 4 ED připravených v daném testovaném rozpouštědle.
Testována byla následující rozpouštědla:
 cyklohexan
 DCM
 hexan:aceton (65:35 v/v) [18]
 DCM:aceton (7:3 v/v) [17]
Analýzou HPLC/UV bylo zjištěno, že cyklohexan a DCM jako rozpouštědla pro 
přečištění vzorků přes silikagel nejsou použitelná, neboť analyty nedosahovaly meze 
detekce a z tohoto důvodu jsou na Obr.11 uvedeny pouze výtěžnosti standardů 
4 ED s použitím směsí DCM:aceton (7:3 v/v) a hexan:aceton (65:35 v/v). 
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Obr.11 Průměrná výtěžnost standardů 4 ED o koncentraci 10 g/ml při přečištění 
silikagelem s použitím různých typů rozpouštědel a následnou kvantifikací 
HPLC/UV.
Vyšší výtěžnosti 4 ED bylo dosaženo použitím směsi DCM:aceton (7:3 v/v). 
Ternes a kol. uvádí výtěžnost silikagelového kroku přečištění s použitím směsi 
hexan:aceton (65:35 v/v) 98,0 % ≤ pro všechny testované estrogeny [18]. Nižší 
výtěžnost analytů při užití směsi hexan:aceton (65:35 v/v) v této práci byla 
způsobena především ztrátou analytů během odpařování vzorků dosucha, kvůli jejich 
převedení do jiného typu rozpouštědla pro navazující kroky analytického postupu. 
Ztráta analytů byla až 20 % (data neprezentována). Ve studiích, kde se k přečištění 
extraktů environmentálních vzorků užívá silikagel, však účinnost samotného tohoto 
kroku nebývá uváděna [14,114].
Vzhledem k následným krokům analýzy byla jako nejvhodnější rozpouštědlo pro 
přečištění extraktu aktivovaného kalu přes silikagel zvolena směs DCM:aceton 
(7:3 v/v). Analýzou HPLC/UV však docházelo ke koeluci při stanovení výtěžnosti 
4-NP s použitím toho rozpouštědla (Obr.11). Analýza GC/MS však poskytla 
uspokojivé výtěžnosti všech analytů nad 92,0 % s RSD menší než 3,1 % (Tab.9).
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Tab.9 Průměrné výtěžnosti standardů 4 ED o koncentraci 10 g/ml při přečištění 












5.5 Přečištění extraktu gelovou permeační chromatografií
5.5.1 Vliv mobilní fáze na účinnost GPC a eluční profil analytů 
Pro přípravu gelu a jako mobilní fáze byly testovány následující rozpouštědla:
 směs cyklohexan:EtAc (1:1 v/v)
 DCM
Užitím mobilní fáze cyklohexan:EtAc (1:1 v/v) bylo dosaženo poměrně dobré 
výtěžnosti všech standardů 4 ED nad 80 % při měření HPLC/UV, kdy ztráty analytů
byly způsobeny především ztrátou během zakoncentrování vzorků (Tab.10). 
Tab.10 Průměrná výtěžnost standardů 4 ED o koncentraci 8 g/ml aplikovaných na 












Při hodnocení elučního profilu analytů s vlivem matrice aktivovaného kalu však 
nedocházelo k dostatečnému oddělení kalové matrice od analytů, neboť analyty 
eluovaly z kolony současně s čelem matrice. 
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Pro hodnocení elučního profilu a výtěžnosti GPC s DCM jako mobilní fází byly 
frakce sbírány nejprve po 2 min v celkové délce analýzy 40 min a následně
kvantifikovány HPLC/UV. Takto bylo zjištěno, že analyty eluují mezi 17-20 min,
což souhlasí s publikovanou literaturou [117], nicméně výtěžnosti standardů 4 ED 
byly významně nízké v rozsahu 54,4-81,8 % s výjimkou 4-NP, který vykazoval 
výtěžnost 107,3 %. Stanovení navíc poskytovalo vysoké hodnoty RSD v rozsahu 
1,7-45,8 %. Pro zjištění celkové výtěžnosti GPC byl v rámci optimalizace metody 
proveden experiment zahrnující sběr jedné frakce po dobu 30 min o objemu 22,5 ml, 
která byla následně analyzována HPLC/UV a GC/MS.
Výtěžnost analytů při analýze HPLC/UV se pohybovala v rozsahu 98,7-101,5 % 
s výjimkou 4-NP, který nebylo možné v eluátech DCM kvantifikovat (data 
neprezentována).
Průměrné výtěžnosti standardů 4 ED stanovené analýzou GC/MS jsou uvedeny 
v Tab.11. Stanovená účinnost GPC s DCM jako mobilní fází souhlasí s účinnostmi 
uvedenými v publikovaných studiích [117]. Ternes a kol. uvádí výtěžnost GPC 
98-101 % pro všechny testované estrogeny s RSD ≤ 11 % [18]. 
Užití DCM pro přípravu gelu a jako mobilní fáze navíc poskytovalo dobré 
oddělení analytů od matrice aktivovaného kalu.
Tab.11 Průměrné výtěžnosti standardů 4 ED o koncentraci 8 g/ml při měření 












5.5.2 Určení vlivu kalové matrice na účinnost GPC
GPC poskytuje dobrou výtěžnost 4 ED i v přítomnosti matrice aktivovaného kalu 
při kvantifikaci GC/MS. Jak je patrné z Tab.12, interference kalové matrice nebyly 
významné a to hlavně díky dobré schopnosti GPC oddělit interferující složky matrice 
od analytů a díky vysoké selektivitě stanovení GC/MS. Výtěžnost stanovená 
HPLC/UV (data neprezentována) poskytla srovnatelné hodnoty s GC/MS. Stanovená 
účinnost GPC v přítomnosti kalové matrice koreluje s průměrnou účinností uváděnou 
v literatuře, která byla stanovena na 109 ± 13 % pro všechny testované sloučeniny 
v přítomnosti matrice sedimentu [117].
Tab.12 Průměrné výtěžnosti 4 ED o koncentraci 8 g/ml přidaných k extraktu 
nekontaminovaného kalu přečištěného přes silikagel pro zhodnocení vlivu matrice na 
účinnost GPC stanovené měřením GC/MS.
5.6 Analýza endokrinních disruptorů v uměle kontaminovaném aktivovaném 
kalu
Výtěžnost 4 ED v uměle kontaminovaném aktivovaném kalu, extrahovaném ASE, 
přečištěném silikagelem a GPC byla měřena užitím HPLC/UV a GC/MS. Výsledky 
jsou shrnuty v Tab.13.
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Tab.13 Průměrné výtěžnosti 4 ED o koncentraci 3,33 g/g suchého aktivovaného 










(%) (n=4) (%) (n=4) (%) (n=3) (%) (n=3)
BPA 78,2 7,3 86,2 3,7
EE2 79,5 6,5 74,6 2,6
IRG 85,1 10,6 88,9 12,9
4-NP 111,2 4,1 87,2 18,2
Celá metoda stanovení 4 ED, včetně extrakčního kroku a přečištění, aplikovaná na 
aktivovaný kal se známým množstvím 4 ED poskytovala velmi dobrou výtěžnost 
všech analytů nad 74,0 % s RSD ≤ 18,2 % při kvantifikaci HPLC/UV i GC/MS.
Naproti tomu bylo v jiné studii dosaženo výtěžnosti BPA pouze 60 % 
a 4-NP 75 % v sedimentu extrahovaném ASE s DCM:acetonem (3:1 v/v) 
a přečištěném GPC s DCM jako mobilní fází [117]. V další studii stanovili výtěžnost 
jiných dvaceti čtyř environmentálních polutantů v sedimentu extrakcí ASE 
s DCM:acetonem (3:1 v/v) a následným přečištěním extraktu GPC s DCM jako 
mobilní fází. Výtěžnost celé metody byla stanovena v rozsahu 81-85 % [109]. 
Výtěžnost IRG v kalu 88,9 % souhlasí s výtěžností IRG 81,7-97,3 % v kalu 
stanovenou MAE s následným přečištěním LLE a SPE a konečnou analýzou 
GC-MS/MS [16].
Gatidou a kol. stanovili výtěžnost 4-NP, IRG a BPA v kalu po extrakci sonikací 
a přečištění SPE.  Tato metoda poskytla menší výtěžnost 4-NP (62,7 ± 8,1 %) v kalu 
oproti výtěžnosti 4-NP stanovené v této práci a srovnatelnou výtěžnost IRG 
(85,5 ± 9,6 %). Pouze BPA ve studii Gatidou a kol. vykazoval vyšší výtěžnost při 
stanovení v kalu (96,3 ± 4,1 %) [112]. 
Při stanovení 4-NP se GC/MS ukázala jako lepší volba pro jeho kvantifikaci,
neboť při měření HPLC/UV docházelo ke koeluci interferujících složek matrice kalu 
s tímto stanovením. Užitím GC/MS byly tyto interference eliminovány. Nižší 
výtěžnost EE2 oproti ostatním analytům (< 80 %) je pravděpodobně způsobena jeho 
vyšší sorpcí k environmentálním matricím [132,133].
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5.7 Analýza endokrinních disruptorů ve stárnoucích vzorcích
Stárnoucí vzorky půdy byly analyzovány přímo po extrakci ASE pomocí 
HPLC/UV a GC/MS. Stárnoucí vzorky aktivovaného kalu byly analyzovány po 
extrakci ASE a přečištění přes silikagel a GPC pomocí HPLC/UV a GC/MS.
HPLC/UV analýza nebyla vhodná pro stanovení 4 ED v uměle kontaminovaných 
vzorcích půdy a aktivovaného kalu skladovaných po dobu 5 měsíců, neboť matrice 
takto upravených vzorků značně ovlivňovala signál analytů. Výtěžnost v půdě 
stanovená měřením HPLC/UV byla v rozsahu 27,3-62,5 % s RSD 1,2-6,7 % 
s výjimkou 4-NP, který se nacházel v důsledku interferencí matrice pod mezí 
detekce. Obdobné výsledky byly získány analýzou HPLC/UV v aktivovaném kalu 
s výtěžností 26,0-39,3 % s RSD 2,7-10,7 %. 
Užitím GC/MS k analýze stárnoucích vzorků půdy a kalu byly interference matric 
těchto vzorků potlačeny a analýza tedy poskytla více vypovídající výsledky oproti 
HPLC/UV. Výtěžnosti 4 ED s užitím GC/MS k jejich kvantifikaci ve stárnoucích 
vzorcích kalu a půdy jsou uvedeny v Tab.14 a Tab.15.
Tab.14 Vzorky půdy s koncentrací 4 ED 3,33 g/g půdy extrahované ASE a měřené 









Tab.15 Vzorky aktivovaného kalu s koncentrací 4 ED 3,33 g/g suchého kalu 











Nižší průměrné výtěžnosti 4 ED ve stárnoucích vzorcích půdy a kalu oproti 
čerstvě uměle kontaminovaným vzorkům půdy a kalu mohou být způsobeny sorpcí 
těchto látek k environmentálním matricím [132-134], kdy se adsorpční afinita 
cílových sloučenin k environmentálním matricím může v průběhu času zvýšit. Tuto 
teorii však zatím není možné potvrdit, neboť v dosud publikované literatuře nebyl 
vliv ageingu na stanovení ED v environmentálních vzorcích publikován. Vliv 
biodegradace na výtěžnost těchto čtyř analytů je možný, nicméně vzhledem k značné 
perzistenci a sorpci těchto látek, popsané v kap. 3.4, se vliv biodegradace 
nepředpokládá. Zhodnocení vlivu biodegradace na kvantifikaci těchto látek však 
nebylo cílem této práce.  
5.8 Analýza reálného vzorku aktivovaného kalu z ČOV
Celá metoda stanovení 4 ED včetně extrakčního kroku a přečištění byla 
aplikována na stanovení 4 ED v reálném vzorku aktivovaného kalu z ČOV. Získané 
výsledky jsou shrnuty v Tab.16.
Tab.16 Průměrné koncentrace 4 ED v reálném vzorku aktivovaného kalu z ČOV 










Zjištěné koncentrace 4 ED v reálném vzorku kalu souhlasí řádově 
s koncentracemi v reálných vzorcích kalu ohlášených v jiných studiích provedených 
v jiných zemích [16,112]. Např. Nie a kol. stanovili BPA v reálném vzorku 
aktivovaného kalu v koncentraci 0,13 g/g kalu po extrakci ULE, přečištění SPE 
a Al2O3/SiO2 kolonkou, derivatizaci BSTFA s pyridinem a měření GC/MS. EE2 
v reálném vzorku kalu rovněž nebyl detekován [17].
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6. Závěr
• Byla vypracována vhodná metoda stanovení čtyř ED v aktivovaném kalu a v půdě 
zahrnující ASE extrakci kalu a půdy, přečištění extraktů kalu silikagelem a GPC 
a konečnou kvantifikaci vzorků pomocí HPLC/UV a GC/MS.
• Jako vhodnější pro konečnou kvantifikaci vzorků byla určena GC/MS, která 
poskytovala vyšší selektivitu a citlivost stanovení oproti HPLC/UV. Při analýze 
HPLC/UV byl LOD všech analytů 0,033 g/ml a LOQ všech analytů 0,100 g/ml. 
Při analýze GC/MS se LOD pro všechny analyty pohyboval v rozsahu 
3,3-333,3 ng/ml a LOQ v rozsahu 0,01-1,00 g/ml.
• Při analýze GC/MS byla výtěžnost ASE při extrakci půdy s použitím 
optimalizovaných podmínek pro všechny čtyři analyty v rozsahu 93,3-106,0 % s RSD 
9,3-15,6 %. Účinnost silikagelového kroku přečištění s určeným finálním rozpouštědlem 
se pro všechny analyty pohybovala v rozsahu 93,2-97,1 % s RSD 2,1-3,1 %. Účinnost 
GPC s DCM jako mobilní fází byla pro všechny analyty v rozsahu 98,3-102,2 % s RSD 
2,6-4,9 %. Výtěžnost 4 ED v aktivovaném kalu se při zahrnutí všech kroků stanovení 
včetně přečištění pohybovala v rozsahu 74,6-88,9 s RSD 2,6-18,2 %. 
• Ve stárnoucích vzorcích půdy byly 4 ED stanoveny v rozsahu 48,7-69,5 % s RSD 
2,2-15,7 %. Ve stárnoucích vzorcích kalu byla výtěžnost 4 ED stanovena v rozsahu 
56,2-66,5 % s RSD 9,4-15,2 %.
• Aplikací zvolené metody na analýzu reálného vzorku kalu z ČOV byly zjištěny 
koncentrace BPA 0,28 g/g suchého kalu, IRG 0,85 g/g suchého kalu, 4-NP 0,12 g/g 
suchého kalu a EE2 nebyl v reálném vzorku kalu detekován.
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